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Executive summary 
The Working Group on Marine Mammal Ecology (WGMME) met at the University of 
the Azores  in Horta,  The Azores  from  12 April  to  15 April  2010.  Sinéad Murphy 
chaired the meeting of 25 participants, representing twelve countries. 
Seven different ToRs were assessed,  covering a wide  range of  issues,  including  re‐
viewing the effects of wind farm construction and operation on marine mammals and 
assessing  the current contaminant  loads  in marine mammals within  the  ICES Area. 
Other topics  included reviewing population abundance, structure and status of ma‐
rine mammals off  the Azores,  further development of a  framework  for surveillance 





The WG outlined and reviewed  the potential negative  impacts of wind  farms  (con‐
struction and operation) on marine mammals and provided advice on research needs, 
monitoring and mitigation  schemes. The WG made a number of  recommendations 
with  regard  to wind  farm developments,  including  the  establishment of means  for 
efficient dissemination of results of common interest and means of making available 
previous EIA  reports and previously collected baseline data  for subsequent studies 
and  assessments. The WG  also  recommended  that multinational  studies  should be 
undertaken,  and management  decisions  regarding  offshore wind  farms  should  be 
based on appropriate populations and/or management units for the relevant marine 
mammal species,  irrespective of national borders. Further, development of methods 
to assess  the  cumulative effects on marine mammals of  the underwater noise  level 
caused by  the  simultaneous wind  farm  construction  and operation  at nearby  sites. 
Other  recommendations  relate  to  improving our understanding of  the characteriza‐
tion sources of underwater noise associated with  the construction and operation of 




Area  is presented within  this  report, and highlights  (regions and) marine mammal 
populations  at highest  risk  from  environmental  exposure. Further,  the  cause–effect 
relationships between  contaminants  and health  status,  and  the population‐level  ef‐
fects of environmental  impacts were also assessed. Despite being banned for two  to 
three decades, polychlorinated biphenyls (PCBs) still occur at concentrations that ex‐
ceed  proposed  thresholds  for  mammalian  toxicity  in  some  marine  mammal  top 
predator species, including bottlenose dolphins, killer whales and polar bears. Com‐
pared with many  other  legacy  pollutants,  PCBs  are  declining  only  very  slowly  in 
many geographic regions (e.g. harbour porpoises in UK waters). Given the high lev‐
els of PCBs  in marine mammals  (compared with proposed  toxicity  thresholds),  the 
resistance of PCBs to environmental degradation and their relative toxicity, PCBs un‐
doubtedly continue to pose the greatest toxicological threat to some marine mammal 
species within  the  ICES Area. The WG recommended  that research  is needed to as‐
sess trends in contaminant exposure (PCBs and newer contaminants) and to conduct 
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As part of this year’s meeting, a full assessment of the cetaceans inhabiting waters off 
the Azores was undertaken. This was the first of its kind for this region, and incorpo‐
rated  information on population  structure, abundance, habitat use,  seasonal move‐
ments, and the potential impacts to local populations from whale watching activities 













toring  (e.g.  for  strandings,  sightings,  and  bycatch),  as well  as  the  establishment  of 
common databases  (for  strandings,  sightings  and bycatch data)  and  sample banks. 





rations  between  laboratories  and  institutes  to  fulfil  the  objectives  of  a  tissue bank, 
including the establishment of a steering committee to manage sample loans and data 
exchanges,  and  (d) developing  a website  and meta‐database  for  the EMMTB, with 
links  to national websites and databases.   Further, as part of this  initiative, and rec‐
ommended in a few other ToRs, there is a need for standardization of marine mam‐
mal  stranding  network  protocols  for  conducting  necropsies,  storing  samples  and 
conducting contaminant analyses across the ICES Area. Other initiatives include the 
ICES seal database for harbour and grey seals which is currently being populated by 
members  of  the  WG  with  data  from  seal  population  monitoring  programmes 
throughout the Northeast Atlantic. 
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3 Adoption of the agenda 
The  following  Terms  of Reference  and  the work  schedule were  adopted  on April 
12th. 
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4 ToR a. Review the effects of wind farm construction and operation 














mals;  these  are  among  others  bottom profiling,  ship  traffic, pile driving  and  other 
construction activities, and the operation  itself. The  impacts mentioned here are not 














The different  environmental,  technical  and  legal  aspects  of underwater noise  from 
windfarms have recently been the subject of international workshops, among others 
in Hamburg  (TPWind  ‐ Underwater noise and offshore windfarms, 2–3  June 2009), 
London (Underwater Sound Forum ‐ Assessing and managing the potential impact of 
marine piling  noise within  the  evolving  regulatory  framework,  24  February  2010), 
and  Stralsund  (ECS/BSH  ‐  Pile  driving  in  offshore windfarms:  effects  on  harbour 
porpoises, mitigation measures and standards, 21 March 2010). 
It  is not possible  to present here  an  in‐depth  review of  the  studies  that have been 
made, or which are ongoing. Also, recent in‐depth reviews on the effects of offshore 
windfarms on  the ecosystem, which summarize  the results of a  large number of re‐
search  projects  have  been,  or  are  being,  produced;  such  as  OSPAR  (2008;  2009a; 
2009b). Therefore this report will provide an overview of the currently available stud‐
ies on effects of offshore wind farms and focus on highlighting current research needs 
and  important  issues of regulation and management  to be addressed  in  the coming 
years. 
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4.2 Effects of wind farm construction and operation on marine mammals 
The  construction  and operation of offshore windfarms  should ultimately be  evalu‐
ated  in  terms of  their effects on marine mammal populations  (or  relevant manage‐
ment units). Negative impacts could be identified by changes in parameters such as 
fecundity, calf/pup survival, and juvenile and adult mortality. As the cumulative im‐
pacts of offshore windfarms may  lead  to a decrease  in population  size,  regulations 
must be population based and take on‐board that marine mammals are, on the whole, 












driving and  turbines  in operation  from a number of wind  farms  in Denmark, Swe‐
den,  Germany, Netherlands,  Belgium  and  the UK. However,  in most  cases  noise 
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Table 2. An overview of sources of impact, relevant impact studies, research needs and mitigation measures. 
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Among  the methods  currently used  for  construction,  there  is  little doubt  that pile 
driving constitutes  the single most  important source of  impact and hence  is  treated 
separately in this section. The majority of offshore turbines are monopiles. The foun‐
dation is usually a steel tube of 2 to 5 m in diameter (with larger diameter piles being 
planned  for  future  farms) which  is driven  into  the seabed. Occasionally, alternative 
constructions such as tripod,  jacket or gravity foundations are used. Piles are driven 
into the bottom by some thousand strokes of strong hydraulic hammers, produced at 




4.2.1.1 Pile driving-cetaceans 












Bight, which demonstrated an effect extending  to c. 20 km  from  the windfarm site, 











the  far  station,  indicating  that  the  extent  of  the  impact  zone was  less  than  40  km 
(Thompson et al., 2010). There seems little doubt that pile driving of turbine founda‐
tions affects  the behaviour of harbour porpoises at distances of at  least 25 km  from 
the piling  site  (Tougaard  et  al., 2009; Brandt  et  al., 2009; Diederichs  et  al., 2009). To 
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date, the extent of the impact zone is thus unknown, but among other factors is likely 
to be  related  to  the emitted noise energy, which  is strongly correlated with pile di‐










turbance  itself,  i.e.  a  single pile driving  event,  is  fairly  short  term  (in  the  order  of 
maximum 2 hours), it may take 1–2 days following an individual pile driving event 
before porpoises gradually return  to  the  impact area. However  this depends on  the 
number of foundations being piled, and also the intervals between piling. 
4.2.1.2 Pile driving-seals 
Only one study has directly addressed the impact of pile driving on seals. This study 
was conducted during the driving (by vibration and not impact driving) of sheet piles 
in  connection  to  the  installation  of  gravitational  foundations  at  Nysted  offshore 
windfarm in the Baltic Sea (Edrén et al., 2010). Daily counts of hauled out seals made 
by  remotely operated video  cameras  showed  that  20–60%  fewer grey  and harbour 
seals  hauled  out  on  days when  pile  driving was  conducted,  compared with  days 
without piling. Furthermore, the proportion of the seals  in the region which hauled 
out on the nearby sandbank during the harbour seal pupping period in July (coincid‐
ing with pile driving) was significantly  lower  than both  the preceding year and  the 






Research undertaken on  the Egmond aan Zee offshore windfarm  fitted  seals with 
satellite‐relayed data loggers (SRDLs), and results indicated an effect from pile driv‐
ing. During the construction period seals did not approach within 40 km of the wind‐
farm  area, whereas  they were  recorded within  the windfarm  area both before  and 
after construction. 





(Nachtigall  et  al.,  2003; Kastak  et  al.,  2005; Finneran  et  al.,  2005; Lucke  et  al.,  2009). 
There are no commonly adopted exposure criteria for marine mammals and thus no 
consensus on which  exposure  levels are  considered  safe. The  criteria  suggested by 
Southall et al., 2007 are based on permanent threshold shifts (PTS) and levels are thus 
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that harbour porpoises may be more  susceptible  than other odontocetes  tested and 
have  significantly  lower  thresholds  for  eliciting  TTS  (temporary  threshold  shift, 
Lucke et al., 2009). 
4.2.1.4 Other construction activities 
During the entire construction phase at Horns Reef I, Horns Reef II and Nysted off‐
shore wind farms there was a pronounced general decrease in abundance of harbour 
porpoises  (Carstensen  et  al., 2006; Tougaard  et  al., 2006b; Brandt  et  al., 2009). How‐









three wind  farms: Horns Reef  I  (Blew  et  al.,  2006; Tougaard  et  al.,  2006b), Nysted 
(Blew et al., 2006; Tougaard et al., 2006a) and Egmond aan Zee (Tougaard et al., 2010). 
As  these  three windfarms are dissimilar  in a number of characteristics,  it would be 
expected that results and conclusions may differ between impact studies. 












tational  foundations.  Tougaard  et  al.  (2006a)  compared  porpoise  acoustic  activity 
using T‐PODs  inside  the windfarm  site with  a  reference  area  located 10 km away. 
Data  from  this  study  showed  a  significant decrease  in acoustic activity  (and hence 
possibly porpoise abundance) during construction in both the windfarm and the ref‐
erence area. During  the  second year of operation  (2005)  the acoustic activity  in  the 
reference area had attained baseline levels whereas acoustic activity inside the wind‐
farm site was still significantly below baseline. However,  in contrast  to  this are  the 
results of a second study by Blew et al. (2006) where a gradient in porpoise acoustic 
activity  (and abundance) was  investigated by placing a number of acoustic  loggers 
(T‐PODs) inside and immediately outside the wind farm. This study did not demon‐
 





hundred meters vs. difference  to  a  reference  area  10  km  away). Underwater noise 













4.3 Overview of each country’s guidelines on monitoring and mitigation 
National and international guidelines and regulations exist for monitoring and miti‐
gation  of  the  effects  of windfarms.  Recommendations,  guidelines  and  regulations 
with  relevance  to  effects  on  the  environment  of  underwater  noise  and/or  offshore 




4.3.1 International recommendations, guidelines, regulations 















ber States shall  take  the requisite measures  to establish a system of strict protection 








2 ) The Habitats Directive  also  requires  that Member  States  shall undertake 
surveillance of  the  conservation  status of  species of Community  interest, 
with  the  aim  to maintain or  restore  species  at  a  favourable  conservation 
status  (FCS). The  conservation  status of  species will be  taken as  ʹfavour‐
ableʹ when:  (a) population dynamics data on  the  species  concerned  indi‐
cate that it is maintaining itself on a long‐term basis as a viable component 









is  it opportune given  that  it  is  in some cases more a political  issue  than a scientific 
one.  Some examples of the different interpretation are given below, and in Table 3. 













4.3.1.3 European integrated maritime policy 
One of the products of the Integrated Maritime Policy, launched by the EC in October 
2007,  is  the Roadmap  for Maritime Spatial Planning:  achieving  common principles  in  the 
EU.  According to Gilliland and Laffoley (2008), marine spatial planning is an essen‐
tial  tool  for delivering  an  ecosystem  approach  if based on  a  clear  set of principles 
with a sustainable development purpose. 
One of the applications mentioned in the EU Directive 2002/49/EC for noise in air is 
generating strategic noise maps, which are useful  for spatial planning  in relation  to 
sound exposure. As recognized and suggested by the Task Group 11 in the process of 
developing a framework for underwater noise for the implementation of the MSFD, 





ICES WGMME REPORT 2010 |  21 
4.3.1.4 Marine strategy framework directive 




ment,  to  continuing  its protection  and preservation,  and  to preventing  subsequent 
deterioration’. 
One of the main objectives is to achieve a GES for European marine waters by 2020. 
For  achieving GES  eleven  descriptors were  provided,  among which  descriptor  11 
which states that introduction of energy, including underwater noise, is at levels that do not 
adversely affect  the marine  environment. Criteria  to attain  this are currently being pre‐











where noise within  the 1/3  octave bands 63  and 125 Hz  (centre  frequency)  (average noise 
level in these octave bands over a year) (11.2). 
4.3.1.5  Agreement on the conservation of small cetaceans of the Baltic, North East Atlantic, 
Irish and North Seas (ASCOBANS) 
ASCOBANS has prepared  a number of Resolutions with  recommendations on un‐
derwater noise.    In  the Resolution on Adverse Effects  of Underwater Noise  on Marine 
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• The  compilation  of  a  reference  signature  database,  to  be made  publicly 








4.3.2 National guidelines on monitoring and mitigation 
There are  important differences  in  the monitoring and mitigation guidelines among 









Some  relevant  documents,  including  national  guidelines,  are  for  Germany:  BSH 
(2007a; 2007b; 2008), for the UK: Cefas (2004), DEFRA (2005), JNCC (in consultation), 
and for The Netherlands: Prins et al. (2008). 
Examples of national guidelines  for mitigation  and prevention  are  taken up  in  the 
table below  (Table 3).   They  illustrate differences  in  the guidelines  for  the construc‐
tion of offshore windfarms applicable in different nations’ waters. 
 




USE OF ACOUSTIC 
DETERRENT DEVICES 




BEFORE AND DURING PILE 
DRIVING 
SEASONAL RESTRICTIONS 
FOR PILE DRIVING 
SOFT START – RAMP UP 
PROCEDURE FOR PILE 
DRIVING 
OFFSHORE WINDFARMS IN 
NATURA 2000 AREAS 

















Denmark  Yes  No  Currently not  Yes, but not 
standardized 
Yes, conditions apply   







































24  | ICES WGMME REPORT 2010 
4.4 Present information on the distribution and scale of wind farm develop-




man Activities  (EIHA),  and  is  available  on  the OSPAR website  (www.ospar.org). 
Figure  1  presents  an  overview  of  the  operational,  authorized  and  planned wind‐
farms  in  the OSPAR maritime  area  (correct  as  of  July  2009).   An  overview  of  the 
status of offshore wind farms in the Baltic Sea is presented in Figure 2. Within west‐





of  the potential of offshore windfarms  (EEA 2009)  indicated  that  it  is  restricted by, 
among others, shipping  lanes, anchoring areas, military areas and oil and gas plat‐
forms. Apart  from  expanding  to areas where  little or no projects  exist,  such as  the 
USA and Scotland (see Figure 3a), one development, however, is obvious. Windfarms 
will  be  built  further  offshore  and  in  deeper waters,  as  can  be  illustrated with  the 
Round 3 proposed sites for wind farm leasing in UK waters (Figure 3b). 
Table  4.  Operational  offshore  wind‐farms  in  Europe  in  2009.  See  www.ospar.org  or 
www.ewea.org  for detailed  information on  individual windfarms. Source: EWEA. UK – United 
Kingdom, DK – Denmark, SE – Sweden, NL – The Netherlands, DK – Denmark, BE – Belgium, IE 
‐ Ireland, FI ‐ Finland, and NR – Norway. 
COUNTRY UK DK SE NL DK BE IR FI NR TOTAL 
No of farms  12  9  5  2  4  1  1  1  1  36 
No of turbines  287  305  75  98  9  6  7  8  1  796 
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Figure  1. Location of operational  authorized  and planned wind‐farms  in  the OSPAR maritime 
area (July 2009). The inset shows trends in the development of wind power since the late 1990s. 
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4.5 Provide advice and recommendations on monitoring and mitigation 
schemes 
Monitoring  in  connection  to  offshore wind  farms  can  be divided  into  two phases: 
baseline data  collected prior  to  construction  (often as part of  the EIA process)  and 
impact data collected during construction and operation of the offshore wind farm. 
4.5.1 Baseline monitoring 















The  Aarhus  Convention  of  the  EU  (ECE/CEP/43: 
http://ec.europa.eu/environment/eia/full‐legal‐text/aarhus_en.pdf)  along  with  the 
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2 ) Encourage multinational studies and encourage management decisions re‐
garding  offshore  wind  farms  to  be  based  on  appropriate  populations 
and/or management units  for  the  relevant marine mammal  species,  irre‐
spective of national borders. 
Consent for development, and assessment of impacts are matters for individual Gov‐
ernments. Many marine mammals are wide  ranging and occur  in populations  that 
regularly move and mix across national boundaries. This means that assessments of 
impacts cannot be carried out entirely within territorial boundaries, and that consents 
given  by  one  Government  can  affect  the  acceptability  of  potential  developments 
within a neighbouring  jurisdiction. Some recognition of  this  is essential  in decision‐
making. In some cases coordination can occur within existing frameworks, as for ex‐
ample  the Common Wadden  Sea Agreement  and ASCOBANS.  In other  cases new 
fora  for  coordination must be  created.  Increased  cooperation between EU Member 
States will be required by the Marine Strategy Framework Directive through the ap‐
plication of an ecosystem‐based approach to the management of human activities. 











ies.  For  the  North  Sea  this  includes  species  such  as  the  white‐beaked  dolphin, 











bour porpoises  throughout  the North Sea.   The results of  this survey regarding  the 
distribution of porpoises reflect a single moment in time (summer 2005), and they do 
not provide for  information about migration, and for  instance on the distribution of 
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Anon., 2009), but  there  is clearly a need  for more work  in  this direction. Currently 
there  is  de  facto  only  one  instrument  available  for  high‐frequency  species  (the C‐
POD), but competing designs are beginning to appear, which increases the need for 
intercalibration and common standards. For low‐frequency species as well as noise in 
the  range up  to  20 kHz  a  range of dataloggers  are  available, making  the need  for 
standards urgent. 
4.5.2 Impact monitoring 












rine mammals,  there are possibly  indirect effects,  through effects on  the main prey 
species of marine mammals. 
The Group recommends to: 
6 ) Increase  the effort  to  characterize  sources of underwater noise  related  to 
the  construction  and  operation  of  offshore wind  farms. As  part  of  this, 




believe  that  results  from  research  at  other wind  farms  cannot  be  extrapolated.  It 
should be emphasized that at present, there is limited knowledge of the general pat‐
terns of noise generation  from offshore wind  turbines, meaning  that  emitted noise 
characteristics cannot be predicted. Transmission  loss models  for  the  relevant areas 
should be developed and used  to map  the predicted noise  impact, based on actual 
noise measurements. 
Underwater  noise  is  now  described  in  different ways, which makes  it  difficult  to 
compare data.   Standards should be chosen  in a way  to  facilitate  the monitoring of 
the  effects.  Standards  for  expressing  noise  have  been  proposed  by  Southall  et  al. 
 










Currently a  lot of data are  lacking, which prevents us  from assessing  the  impact of 
the construction and operation of offshore wind farms on marine mammals, both on 
individual animals and on populations. Effects  should be assessed on a  short‐term 










Impact  studies  have  demonstrated  behavioural  reactions  of  harbour  porpoises  to‐
wards pile driving noise. Although  it  is clear  that  the  impact area can be extensive 
and extends out to at least 20 km from the piling site, the implications of this reaction 
for  the  fitness of  the affected animals  is unknown.  It  remains  important  to address 
this  question  and  establish  for  example  which  consequences  the  reaction  has  on 
metabolic intake and ultimately on population parameters such as fecundity and sur‐








Assessment  of  the  impact  requires  fundamental  knowledge  of  the  way  marine 
mammals perceive and use sound. For a few species, such as bottlenose dolphins and 
harbour seals a great deal is known, for others such as harbour porpoises the knowl‐





1 Many species of fish, in particular species without swim bladders are mainly sensitive to the particle mo-
tion part of the sound field, whereas marine mammals hear only the pressure part. Particle motion is thus 
primarily of interest concerning impact on fish but the possibility that marine mammals can perceive in-
tense low frequency particle motion should not be excluded. 
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hearing range, critical bandwidths and TTS‐susceptibility. Common for all species is 
that  a  fundamental  assumption  underlying  the  recommendations  of  Southall  et  al. 
(2007)‐the loudness function, has only been described in a single mammalian species: 
humans. Extrapolation by means of robust models of the auditory function should be 
used  to assess  the  impact on species  for which  limited  information  is available and 
for which it is unlikely that such information can be obtained in the near future. 
Even  though most odontocetes  and  to  some degree  seals have  comparatively poor 
hearing at very  low  frequencies,  it  is also  important  to  investigate  to which degree 
intense low‐frequency sound affects these species. 
4.5.3 Mitigation 
Given  the  number  of  offshore wind  farm  projects  that  are  being  constructed  and 
planned, and the fact that several studies have indicated that effects of pile driving on 
marine mammals can occur beyond a distance of 20 kilometres from the construction 
site,  the possible  effects of  this  activity on marine mammal populations  should be 
taken  seriously. The group  therefore  considered means of  reducing detrimental  ef‐
fects of intense noise during construction of offshore wind farms. 
The decision whether to mitigate or to seek alternative solutions depends on a range 






When  considering  reduction  of  impact  from  pile  driving  there  is  a  distinction  be‐
tween the level of impact addressed. If a temporary exclusion from the construction 
site and adjacent areas impacted can be shown to be unlikely for the population in the 
relevant management  area,  then  it may  be  appropriate  to mitigate  at  the  level  of 
physical  injury  (TTS,  PTS  and  non‐auditory  effects).  This  means  that  mitigation 
measures should ensure only that (ideally) no individuals are exposed to sound lev‐
els causing physical injury. If on the contrary, there is insufficient information avail‐










erance  limits  for  acute noise  exposure  and  the development  of  common 
guidelines for mitigation in relation to pile driving. 
The information regarding acute effects of underwater noise on marine mammals has 
increased  considerably  in  recent  years  (reviewed  among  others  by  Southall  et  al., 
2007; OSPAR 2009a; 2009b) and has reached a level where it makes sense to start dis‐
cussing the establishment of scientifically based tolerance limits. Such a development 
also  falls  along  the  lines  of  the  requirements  of  the  European  Marine  Strategy 
Framework  Directive,  which  among  other  requires  indicators  for  Good  Environ‐
mental Status regarding underwater noise. Work in this direction is being, or has al‐






Connected  to  the  establishment of  common  tolerance  limits,  is  the development of 
common guidelines for best practice and mitigation measures to be used to minimize 
the  risk  that marine mammals are exposed  to  sound  levels exceeding  the exposure 
criteria. 
 





vulnerable  animals  out  of  the  danger  zone  by  broadcasting  aversive  sounds,  i.e. 
sounds which cause animals  to move away without adding significantly  to  the ani‐
malsʹ acoustic dose.   If a method based on aversive signals could be developed and 
shown  to be effective,  it could have a number of advantages.   As marine mammals 
are so difficult  to detect at sea and mitigation zones are substantial, aversive signal 
mitigation  could be more  effective  than  current methods which  relies on detecting 





encouraging. They  cited many  examples of marine mammals moving  considerable 




















entire relevant  impact area  (zone of  injury), which could extend out  to distances of 
several kilometres from the construction site (Gordon et al., 2009). 






radiated  energy  during  pile  driving  and  the  development  of  alternative 
methods for installation. 
The best approach to reducing impact from construction of offshore wind farms is to 
avoid  pile driving  altogether,  such  as  through developing  alternative methods  for 
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5 ToR b. Review the current contaminant loads reported in marine 
mammals in the ICES area, the cause–effect relationships between 
contaminants and health status, and the population-level effects of 
environmental impacts 
5.1 Introduction 
Marine mammals  are  exposed  to  a  variety  of  anthropogenic  contaminants mainly 
through  their diet.   Many marine mammals are  top predators and are at particular 
risk  from biomagnification of  contaminants  through  the  food  chain. Most  research 
has  focused on  two main groups of contaminants:  the persistent organic pollutants 
(POPs) and the heavy metals.  However, there is some information on other contami‐
nants  including  the polyaromatic hydrocarbons  (PAHs),  the butyltins and most  re‐
cently the perfluorinated chemicals. 
5.1.1 Persistent organic pollutants 
This  group  of  chemicals  includes  the  organohalogenated  compounds  (such  as  the 
polychlorinated  biphenyls  ‐  PCBs),  the  dichlorodiphenyltrichloroethanes  (DDTs), 
polybrominated biphenyls  (PBBs), polybrominated diphenyl  ethers  (PBDEs),  chlor‐
dane,  toxaphene,  the cyclodienes  (such as aldrin and dieldrin), and polychlorinated 
terphenyls  (PCTs).   Of  these  the occurrence and potential effects of  the organochlo‐
rine compounds (OCs) are by far the best  investigated. Many chlorinated pesticides 
are  also  included  in  this  group.  The  significance  of  these  compounds  for marine 
mammals is that: 
• they are highly lipophilic and hydrophobic; 







• they  have  reproductive  and  immunosuppressive  effects,  and many  are 
‘endocrine disrupters’ ‐ acting as hormone agonists or antagonists; 
• animals  are  exposed  to  complex mixtures  of  compounds  that may  have 
additive or synergistic effects on various target organs and systems. 





requirements or  for  the production of milk.   This aspect of  the  life cycle of marine 
mammals means  they may be  re‐exposed  to  the contaminants when  they call upon 
their blubber reserves during periods of natural fasting.  Many factors can affect the 
occurrence and distribution of POPs in marine mammals.  These include diet, forag‐
ing  strategy,  age,  species,  sex,  and nutritional  condition.   These  confounding vari‐














an  environmental  half‐life  of  20–40  years  (Erickson,  1986)  are  declining  only  very 
slowly  in most ecosystems globally. Several factors  including accidental release,  im‐
proper storage, inadequate disposal and ongoing use in materials and products con‐
tribute to  its continuing presence  in the environment (Tanabe et al., 1994; Aguilar et 
al., 2002; Breivik  et  al., 2007). The most  recent predictions of global  trends  in PCBs 
suggest  that PCB  levels will not decline until  around  2050 onwards  (Breivik  et  al., 
2007). 
Newer POPs such as the polybrominated diethylethers (PBDEs), hexabromocyclodo‐
decane  (HBCD) and  tetrabromobisphenol A  (TBBP‐A) used as  flame  retardants are 
now  found  in  the blubber of seals and cetaceans  from UK and other waters raising 













whose  production  is  induced  by  the  occurrence  of divalent  cations  such  as Hg++, 
Cd++, Cu++ and Zn++. Metallothioneins have a high affinity for binding such cations, 
and they sequester the metals to form biochemical complexities with reduced toxici‐
ties.    In addition mercury  forms complexes with selenium, producing  insoluble  tie‐
mannite  granules  (Nigro  et  al.,  2002).    This  is  an  important  mechanism, 
complementary to excretion, and allows many species to cope with a relatively high 





5.1.3 Polyaromatic hydrocarbons 
The potential for the biomagnification of polyaromatic hydrocarbons (PAHs) is low, 
because  fish  (the main  food  of marine mammals)  are  good metabolizers  of  PAHs 
compared with molluscs and other  invertebrates  (Law and Whinnett, 1992).   Bioac‐
cumulation  or  exposure  to  these  compounds  will  be  lower  in  fish‐eating marine 
mammals  than  those  that  feed  on  cephalopods  or  small  crustaceans  and  plankton 
(such as the mysticete whales).  Seals and cetaceans also have a detoxification enzyme 
system  in the  liver, which  is  induced  in response to various xenobiotic compounds, 
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including PAHs.   This system (known as the mixed function oxidase, MFO or cyto‐








5.1.4 Butyl tins (Tributyl tin (TBT), Dibutyl tin (DBT) and Monobutyl tin (MBT)) 
These groups of  compounds were  identified  in  liver  samples of marine mammals, 
following  knowledge  of  their  toxicity  and  endocrine  disrupting  effects  in  inverte‐
brates and fish (Iwata et al., 1994). Results of analysis in liver samples from stranded 
animals have  indicated  a widespread  contamination  around  the  coasts  of England 
and Wales;  indeed TBT and DBT have been  found  in open ocean  cetacean  species, 
which  indicates  a wider  contamination of  the  sea by  these  compounds  (Law  et  al., 




5.1.5 Perfluorinated organochemicals 
Perfluorinated organic  compounds  are widely used  in  the manufacture of plastics, 
electronics,  textile and construction material  in  the garment,  leather and upholstery 
industries.  Recent studies have also found perfluorinated organochemicals (FOCs) in 
the tissues of marine mammals. Van de Vijver et al. (2003) measured the presence of 
FOCs  in marine mammals,  indicating  a  potential  biomagnification  of  these  com‐
pounds and their widespread occurrence. Liver, kidney and spleen appear to be the 
major  target organs  (Van de Vijver et al., 2005). Among all  the measured FOC com‐
pounds, PFOS  (perfluorooctane  sulfonate) was predominant  in  terms of  concentra‐
tion.  The  highest  PFOS  concentrations  were  found  in  the  liver  of  harbour  seal 
compared with white‐beaked  dolphin,  harbour  porpoise,  grey  seal,  sperm whale, 
white‐sided dolphin, striped dolphin, fin whale, and hooded seal.  Harbour and grey 
seals and white‐beaked dolphin, which displayed  the highest  trophic position, con‐
tained  the  highest  PFOS  levels, while  offshore  feeders  such  as  sperm whales,  fin 
whales, striped dolphin, and white‐sided dolphin showed lower PFOS concentrations 
(Van de Vijver et al., 2005).  In UK waters, PFOS concentrations from <16 to 2420 ng/g 
wet  weight  were  detected  in  harbour  porpoise  livers  but  perfluorooctanoic  acid 
(PFOA) levels were not detected (Law et al., 2008b). 
5.1.6 Radionuclides 
Few  studies  have  been  conducted  on  radioactivity  levels  associated with  radionu‐





5.1.7 Sources of data 
There  is a huge body of  literature on contaminants in marine mammals worldwide.  
Reviews  on  the  levels  of  contaminants  found,  the  patterns  of  different  compound 
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have  not  been  formally  reviewed  for  around  a decade  or  so  (ICES WGMMH  and 
WGMMPD  2000;  ICES WGMMPD  2001).  In  this  review  of  contaminants  and  their 




5.2 Assessing contaminant exposure within the ICES area 
5.2.1 Arctic and adjacent waters 
Although POPs are rarely used  in  the Arctic,  they have been documented  in Arctic 
wildlife since  the beginning of  the 1970s. Most POPs  found  in  the Arctic are  trans‐
ported  from distant  industrial and agricultural sources by atmospheric and oceanic 
currents, as well as  river discharges;  through  the circulation currents  in  the atmos‐




view of POPs and heavy metals  in Arctic  species;  their  input  into  the environment 
and how they are eventually taken up by an organism, the regional and circumpolar 
levels  and  trends  in  these  levels,  temporal  changes,  and  biological  effects  (AMAP 
2004). Other studies  (e.g. Gabrielsen and Henriksen, 2001; Gabrielsen 2007) provide 
an overview of what persistent organic pollutants (POPs), such as PCBs, DDTs, PBBs, 




of all marine mammals  (and probably all species)  (Ross  et al., 2000).   Wolkers  et al. 
(2007)  investigated  the  accumulation  and  transfer  of  contaminants  in  male  killer 
whales (Orcinus orca) from northern Norway, in order to assess the degree and type 
of contaminant exposure and transfer  in the herring–killer whale  link of the marine 
foodweb. Results  suggested  that  killer whales  are  one  of  the most polluted Arctic 
animals, with  reported average  levels of 25 000 ng/g  lipid  for  total polychlorinated 
biphenyl (PCB) and chlorinated pesticides, and 500 ng/g for PBDEs. Compared with 
seals, other cetaceans and polar bears within the Arctic region, and even polluted be‐
luga whales (Delphinapterus  leucas)  in  the St Lawrence estuary,  levels of compounds 
measured were higher in killer whales. Only killer whales from the Northeast Pacific 
showed comparable or higher halogenated organic contaminants  (HOC)  levels. The 
high  levels  reported  in killer whales off northern Norway  is possibly due  to main 
their food source, herring, which showed 10 to 15 times higher HOC levels than, for 
example, polar  cod  from Svalbard;  the dominant  food of  the beluga whales  in  the 
Arctic.  On the whole, comparing the contamination of the killer whale’s diet with the 
diet of beluga whales  in  the high‐arctic waters,  revealed  six  to more  than 20  times 
higher  levels  in  the killer whale diet.   Consequently,  levels  in killer whales are be‐
tween five and eight times higher than in beluga whales. There are specific concerns 
about  the  long‐term health  effects  associated with  these very high POP  (especially 
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PCB) exposures (Hickie et al., 2007).  A number of pathogens have been identified in 
killer whales,  some  of which  cause  abortions,  reduced  fecundity  and/or  increased 
mortality (Gaydos et al., 2004; Raverty pers. comm. 2007). 
The COSEWIC (2008) assessment and status report on the killer whale evaluated dif‐
ferent populations  in Canada. The status  for  the North‐west Atlantic/eastern Arctic 
population was  considered of  “Special Concern”. One of  the  reasons given  for  the 
designated status was the threat of contaminants. Nothing is really known about e.g. 
food  specialization  of  the Northwestern Atlantic/eastern Arctic  population.  In  the 
eastern  Canadian  Arctic,  killer  whales  have  been  reported  to  prey  on  bowhead 
whales (Balaena mysticetus), belugas, narwhals (Monodon monoceros), long‐finned pilot 
whales (Globicephala melas), fin whales (Balaenoptera physalus), common minke whales 






stocks  in 1986  (Gabrielsen, 2007). Higher POPs  levels have been reported  in eastern 
Canada  and  Svalbard  beluga  whales  compared  with  southern  Alaska  (Wolkers, 








or higher  than organochlorine  concentrations, while PBDE  concentrations are  com‐




(PFAs)  exhibited no biomagnification  in aquatic  foodweb organisms. The observed 
foodweb‐specific biomagnification of PFAs in this study can be explained by the an‐






of magnitude higher  than  in other arctic marine mammals at  that  time  (Gabrielsen, 
2007). 
In minke whales, regional variations in PCBs and organochlorine pesticide concentra‐




33.3–2110 ng/g  lipid) generally  increased  from west  to  east, while HCH  concentra‐
tions (ΣHCH, <1–497 ng/g lipid) showed the opposite trend (Hobbs et al., 2003). 
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Very  high  PCB  levels  (20 000–30 000  ng/g wet weight) were measured  in  harbour 











Bang  et  al.  (2001)  analysed blood  samples  from  12  adult  ringed  (P.  hispida)  and  11 
bearded seals (E. barbatus) for organochlorines in Svalbard. The mean value of ∑PCB 
was 624.81 ng/g, which  is  considerably  lower  than  levels  recorded  in pinnipeds  in 
other more contaminated  ICES regions. The highest concentrations were  for ∑PCBs 
followed by ∑DDT,  in both  sexes.     ∑PCBs and ∑DDT were higher  in  ringed  seals 











seals  is  caused by  the higher  trophic position held by  ringed  seals  in  the Svalbard 
ecosystem.  Interestingly,  although  concentrations  of  most  OCs  were  significantly 
higher  in males  than  in  females,  in  ringed  seals no  significant  inter‐sex differences 
were  found  for  any OCs.  The  observed  sex  differences  in  bearded  seals  are most 
likely  related  to  the previously documented excretion of OCs during gestation and 
lactating in females. 
Wolkers  et al.  (2004b)  investigated  the accumulation of PCBs and pesticides  in har‐
bour seals (Phoca vitulina) in Svalbard. Both PCB and pesticide levels reported in har‐
bour seals were low compared with more southern harbour seal populations; animals 

















∑PCB (ng/g)  458.8  2201.1  540.9  271.6 
 
 










5.2.1.3 Other species 
Gabrielsen (2007) provided a review of contaminant  levels in polar bears within the 
Arctic region  (U. maritimus); with  information on geographic  trends and health and 
reproductive effects from contaminant exposure. 







their values mainly  in  the  liver and brain  relative  to blubber and blood. Congener 







TISSUE FAT BLOOD BRAIN LIVER 
∑PCB (ng/g)  5387  40  148  3125 













severe decline  in  the Baltic grey and  ringed seal populations  took place during  the 
second half of the 1960s. It was suggested that this decline was caused by the conta‐
mination of  industrial  chemicals, above all organochlorines  such as PCB and DDT. 
High concentrations of these substances were found in the Baltic biota; first observed 
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in the 1960s and reported by Jensen et al. (1969). Since the 1970s, concentrations of all 
OCs have decreased; DDT since the early 1970s and PCBs somewhat later, but with a 
more  rapid  decline  (Olsson  and Reutergård,  1986;  Bignert  et  al.,  1998).  Some  data 
suggests that the Bothnian Sea may be more contaminated by dioxin than the Baltic 
proper (Bignert et al., 2007). 








proved  health  and  increased  seal  population  sizes  during  the  last  decade,  further 
supports  the hypothesis  that BSDC  is primarily caused by organochlorine contami‐
nant exposure (Bergman, 2007). 





5.2.3 North-east Atlantic 
5.2.3.1 Cetaceans 
Alongside  the UK Cetacean  Strandings  Investigation Programme  (CSIP), work has 
been conducted at Cefas to determine contaminant levels  in selected animals.   Over 
20  species have been  investigated  in  total, but most work has  focused on harbour 
porpoises as  these have  the widest distribution around UK coasts and are  the most 
frequently stranded or bycaught cetacean.  In 2008–2009, attention focused on estab‐
lishing long‐term temporal trends in blubber concentrations of chlorobiphenyls, bro‐
minated  diphenyl  ethers  and  hexabromocyclododecane  in  harbour  porpoises.  
Chlorobiphenyls are present  in  the environment as a  result of  the widespread  (and 
primarily historical) use of polychlorinated biphenyls, particularly in electrical trans‐
formers.   The use of PCBs was banned progressively  from open and closed uses  in 





prior  to August 2004, and  the deca‐mix product was banned  from use  in  electrical 
and electronic goods within the EU from July 2008.  HBCD has been subject to an EU 
risk assessment of continued production and use, and currently no restrictions have 
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Table 5. Data available for temporal trend assessment. 







uid  chromatography/electrospray  negative  ion  mass  spectrometry.  Full  analytical 
quality  control procedures were  applied  in  all  cases,  including  the  analysis within 
each batch of a certified or laboratory reference material used to track the day‐to‐day 
performance of the method, and participation in both a laboratory proficiency scheme 
and  inter‐laboratory  studies  as  available. A  non‐parametric  statistical method was 







ing  1991–2005.    In  this  case,  the  same  suite  of  25  CB  congeners was  determined 
throughout the study period, comprising CB18, CB28, CB31, CB44, CB47, CB49, CB52, 












ing  diffuse  inputs  from  e.g.  PCB‐containing  materials  in  storage  and  in  landfills 
where these were disposed of prior to the more stringent requirements for such sites 




whales  (n=5)  for  the  same  period  (1991–2005).    The mean  level  for  PCBs  in UK‐
stranded  bottlenose  dolphins was  almost  100 000  ng/g  lipid weight  (Jepson  et  al., 
2008) and 225 000 ng/g lipid weight for the killer whales (Law, 2006c; Cefas, unpub‐
lished data).   Although  these data are  from  stranded animals,  they  show  that PCB 
exposures are similar or greater than levels in biopsied bottlenose dolphins in the SW 
Atlantic  such as  Indian River Lagoon  (Florida, US), Sarasota Bay  (Florida, US) and 
Charleston  (North Carolina, US)  (Schwacke et al., 2002; Wells et al., 2005; Hall et al., 
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One particular flame retardant, hexabromocyclododecane (HBCD) was causing some 
concern  and was  found  at  relative  high  levels  in  the  blubber  of  harbour  porpoise 
stranded along  the  Irish sea coast, where  levels were an order of magnitude higher 
(~3 μg g‐1  lipid)  than elsewhere except the northwest coast of Scotland where  levels 
were ~5 μg/g lipid (Zegers et al., 2005).  In the period 1994–2003, a sharp increase in 
concentrations of HBCD  in porpoise blubber from about 2001 onwards was also re‐
ported  in UK‐stranded harbour porpoises  (Law  et al., 2006).   The maximum HBCD 
concentrations observed was  21.4 mgkg‐1  lipid weight  in  a porpoise which died  in 
2003.  A  further  study  of  UK‐stranded  harbour  porpoises  (n=223)  was  conducted 
which took the time‐trend forward to 2006 and showed a statistically significant de‐
crease  in HBCD  levels  between  2003  and  2004  that  continued  to  2006  (Law  et  al., 
2008a). Possible contributory  factors  to  the observed decrease  include  the closure  in 
2003 of an HBCD manufacturing plant in NE England which had considerable emis‐
sions up to 2003, and the closure  in 2002 of a plant  in NW England using HBCD  in 




















season,  nutritional  status,  bycaught/stranded  and  age  class).  The  BDE  congeners 








itially,  levels  of  organohalogenated  contaminants  in porpoises were  assessed  in  21 
individual that stranded between 1997 and 2000 (Covaci et al., 2002). The mean con‐
centration in the liver of 59 PCB congeners was 36 400 ± 26:4 ng/g lipid. Higher con‐






centrations were measured  in  juveniles. Porpoises had higher biomagnification  fac‐
tors  for  lower  chlorinated  PCBs  and  for  all  PBDEs  compared with  harbour  seals; 
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For the German North (coast of Schleswig‐Holstein) and Baltic Seas coasts, porpoises, 
including stranded and bycaught animals, are the main species that were necropsied 










Seas), Norwegian,  and  Icelandic  coasts were  examined  histologically,  and  thyroid 
morphology differed  strongly  between  areas  (Das  et  al.,  2006).  Porpoises  from  the 
German (North and Baltic Seas) and Norwegian coasts displayed a high percentage 
of  connective  tissues,  between  30  and  38%,  revealing  severe  interfollicular  fibrosis 
and a large number of large follicles (diameter >200 microm). The results are consis‐
tent with the hypothesis of a PCB‐induced thyroid fibrosis in harbour porpoises (Das 
et  al., 2006).   A  second  study  conducted  further histological and  immunohistologic 
investigations on thyroids of 36 harbour porpoises from Belgian and UK waters. Al‐
though  interfollicular  fibrosis was  observed,  the  largely  negative  relationships  be‐
tween  organochlorine  and  trace metal  (Cd,  Fe, Zn, Cu,  Se,  and Hg)  exposure  and 
interfollicular fibrosis did not support the hypothesis that these contaminants have an 
adverse effect on thyroid morphometry (Schnitzler et al., 2008). 
Research undertaken  in  the UK between 1989 and 2001  investigated  trends  in  trace 
metals levels, including Hg, Cd, Pb, Se, Ag, As, Cr, Cu, Fe, Ni, Zn, predominantly, in 
harbour porpoises  (Law  et  al.,  2006c;  Jepson  2005; Bennett  et  al., 2001). During  this 
period, most metal were stable or declined over time (Jepson, 2005).  Elevated Hg, Se 
and Zn were associated with animals dying due to infectious disease (compared with 
porpoises dying due  to physical  trauma)  (Bennett et al., 2001;  Jepson, 2005) but  this 
may reflect redistribution of methylmercury from muscle via disease‐associated loss 
of nutritional condition  (Jepson, 2005).   Elevated Zn  levels  in diseased animals may 
represent physiological redistribution of Zn in response to stress/infection rather than 
evidence of Zn‐induced toxicity (Jepson, 2005). High Zn and Hg concentrations were 
also  found  in  harbour  porpoises  stranded  along  the  northern  France,  Belgian  and 
German coasts (as compared with bycatch individuals from Iceland, Norway and the 





1988  and  2002,  those  in  the blubber of harbour  seals  in  southeastern England  (the 
Wash) have decreased by less than 10% over the same 14 year period, and the concen‐
trations in the seals that died of PDV in 2002 were significantly higher than the survi‐
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during their first year of life and in adult harbour seals (Hall and Thomas, 2007) but it 
is not clear whether this relationship is causal. 
Between  1990  and  2008,  128  harbour  seals  stranded  on  coastlines  of  Belgium  and 
Northern France were necropsied and sampled by the Marine Animals Research and 
Intervention Network  (MARIN).  The most  frequent  causes  of  death were  trauma 
(mostly bycatch)  and  infectious diseases,  including morbillivirus  infection.  28  seals 






which may  indicate  a development with  age of metabolic  capacities  for  these  con‐
taminants. PCBs  and PBDEs  concentrations were  also determined  in  the  serum  of 
seals and the conclusions drawn were similar to that of the porpoise study (Weijs et 
al.,  2009). As mentioned  earlier,  both  species  differed  in  their  contaminant  levels, 
which may  be  due  to  a  higher  ability  in  harbour  seals  in metabolizing  PCBs  and 
PBDEs (Weijs et al., 2009). 






half of  the  twentieth century, over‐hunting was suggested  to be  the probable cause 
for  the population decline,  from  several  thousand animals  to approximately 500  in 
the 1990s  (De Guise et al., 1995b). The  lack of recovery  for  this population has been 




nentially  decreased  by  at  least  a  factor  of  two  between  1987  and  2002  while  no 
increasing  trends were observed  for any of  the PBTs measured  (Lebeu  et al., 2007).  












quately describe  the  effects  of  age,  growth,  sex,  and  reproductive  activity  on PCB 
concentrations  in  the beluga, and results show good agreement with observed con‐
centrations when migrating American eels  (Anguilla  rostrata) are  included as 3% of 
the annual diet. PCB  levels  in  the population appear  to have peaked between 1967 
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and 1972. The model agrees with recent studies that have shown that PCB concentra‐
tions in the population are declining slowly. 
Polychlorinated  biphenyls  (PCBs),  chlorinated  pesticides  (i.e.  dichlorodiphenyl‐
trichloroethane  (DDT) and  its metabolites, chlordanes  (CHLs), dieldrin, hexachloro‐
benzene  (HCB),  mirex,  polybrominated  diphenyl  ethers  (PBDEs),  perfluorinated 
chemicals (PFCs), and polyaromatic hydrocarbons (PAHs) were measured in blubber 
biopsy samples collected from 139 wild bottlenose dolphins (Tursiops truncatus) dur‐













biopsy  samples  collected  from wild  bottlenose  dolphins  along Georgiaʹs  estuarine 
area (Pulster et al., 2009) and male and juvenile bottlenose dolphins in Biscayne Bay, 
FL  (Litz  et  al.,  2007).  Even  higher  PCB  levels  (93 300  ng/g  lipid) were  recorded  in 
stranded bottlenose dolphins from the IRL during 2001–2004 (Johnson‐Restrepo et al., 
2005). Both CHS and  IRL dolphin populations  (especially CHS), carry a suite of or‐








PCBs  through  their  lives  (>100 ppm), whereas  females begin  to depurate with  their 
first  calf,  reaching  a  balance  between  contaminant  intake  and  lactational  loss 
(<15 ppm).  In primiparous  females, PCB concentrations  in blubber and plasma and 
the rates of first‐born calf mortality were both high. First‐born calves had higher con‐
centrations  than  subsequent  calves of  similar age  (>25 vs. <25 ppm). Maternal bur‐
dens were  lower  early  in  lactation  and  increased  as  calves  approached  nutritional 
independence. Models have predicted  that PCBs are probably suppressing Sarasota 
Bay population growth rates at current levels of PCB exposure (Hall et al., 2006c). 
It has been reported  that Mysticetes,  i.e. baleen whales, are  less contaminated‐often 
by an order of magnitude ‐ than some odontocetes, as they feed lower down the food 
chain (O’Shea and Brownell, 1994, Reeves et al., 2003). However, enzyme markers in 
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5.2.4.2 Pinnipeds 
Polybrominated diphenyl ethers (PBDEs) were analysed  in blubber of harbour seals 
collected between  1991  and  2005  along  the North‐west Atlantic  (Shaw  et  al.,  2008). 





PBDEs  in  these  samples,  likely  reflecting  inputs  from  local  sources. No  significant 
temporal trend was observed for PBDEs in harbour seals between 1991 and 2005, al‐
though congener profiles shifted over  time. Tetra‐BDE‐47 was  the dominant conge‐




including hepta‐BDE‐183,  the marker  for  the octa‐BDE mixture,  and octa‐BDE‐197, 
along with several unidentified hepta‐ and octa‐ congeners.  BDE‐209 was detected in 
seal blubber at concentrations  ranging  from 1.1  to 8 ng g1  lw,  indicating  that deca‐
BDE  is bioavailable  in  this marine  foodweb. This  is  the  first study  to document  the 
accumulation of BDE‐209 at measurable levels in wild harbour seals. While the PBDE 
patterns in blubber indicate exposure to all three BDE commercial mixtures, the data 
also  suggest  that  BDE‐209  debromination  by  seal  prey  fish may  contribute  to  the 
loading of lower brominated congeners (hexa‐ to octa‐BDEs) in these seals. 
5.2.4.3 Other species 
Manatees  (Trichechus manatus) are aquatic herbivores and so  their  low  trophic  level 





frequent blooms of  toxic dinoflagellates  (red  tides)  along  the Florida  coastline  and 
low genetic diversity within  the population may also put  the species at  risk of dis‐
eases such as papilloma virus (Reep and Bonde, 2006). 
5.3 Effects of contaminant exposure 
Knowledge  of  the  effects  of  contaminants  on  marine  mammals  remains  limited, 
largely due to the difficulties involved in investigating the responses in wild animals, 
although it has increased considerably in recent years. 
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the risk of contaminant exposure at the population level (Hall et al., 2006a; Hall et al., 
2006d). 








of  synergistic,  additive  or  antagonistic  effects  of  contaminant mixtures  may  ulti‐
mately exist. For many reported biological effects in wildlife, the evidence of a causal 
link with a specific chemical contaminant is often rather weak. 
5.3.1 Persistent organic pollutants 
A number of persistent marine pollutants may pose a significant and global threat to 





larly  vulnerable  to  high  level  bioaccumulation  of  these  contaminants  due  to  their 
high trophic level, lipid‐rich blubber which acts as a reservoir for lipophilic chemicals 
(Tanabe et al., 1994; Aguilar et al., 1999). The elimination of these compounds is fur‐




adult  females redistribute a  large part of  their body organochlorine burden  to  their 
progeny via gestation and  lactation (Aguilar and Borrell, 1994b; Tanabe et al., 1994). 
Such  perinatal  organochlorine  exposure  may  represent  a  greater  (immuno)toxic 
threat  than  exposure  acquired  as  a  juvenile  or  adult  (reviewed  in Vos  et  al.,  1997; 
1998). The first calf delivered is likely to receive the greatest maternal transfer of or‐





of endogenous hormones;  (c) disrupt  the  synthesis and metabolizm of endogenous 
hormones;  and  (d)  disrupt  the  synthesis  of  hormone  receptors  (Amaral  Mendes, 
2002). Murphy et al. (in press) reported that the reproductive effects  linked with ex‐
posure  to  endocrine disruptors  such  as PCBs  and  associated DDT‐like  compounds 
include decreased  fecundity,  implantation  failure  and  sterility  (caused  by  stenosis, 
occlusions and  leiomyomas)  in seals  (Helle, 1976; Helle  et al., 1976; Reijnders, 1986; 
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though strongly suggestive, have not been conclusive as the etiology of the observed 
disorder has usually been uncertain (Reijnders, 2003). 






toxicology  studies  revealed  that,  of  all  the OCs  analysed, PCB  levels were  signifi‐
cantly higher (by 5 to 7 times) in the Dutch Wadden Sea population compared with 
other  contiguous populations  (Reijnders,  1980). Experimental  studies  revealed  that 
seals  fed on  fish  from  the Wadden Sea showed a decreased reproductive rate at an 
average total‐PCB level of 25–27 μg g‐1 lipid; whereas a control group showed normal 
reproductive rates at mean PCB levels of 5–11 μg g‐1 lipid (Reijnders, 1986). Hormone 
profiles  of non‐pregnant  animals  fed  fish  from  the Wadden  Sea  indicated  that  the 
effects occurred at the stage of  implantation, whereas the follicular,  luteal and post‐
implantation phases were not affected. On  the whole, oestradiol‐17β  levels  in  seals 
fed with  fish of a higher contaminant burden were  lower  than  those of  the control 
group. Lower  levels of oestradiol could have  impaired endometrial  receptivity and 
prevented successful implantation of the blastocyst (Reijnders, 2003). The second ef‐
fect was  investigated  following  the outbreak of phocine distemper  among harbour 
seals in European waters, in which differential mortality rates were reported among 






following  a  similar  outbreak  of dolphin morbillivirus  in  the Mediterranean  Sea  in 




(Aguilar and Borrell, 1994a).  In addition  to a  large number of abortions during  the 
epizootic, unusual luteinized cysts, with the potential to  impede ovulation, were re‐
ported on the ovaries; these cysts were associated with high  levels of PCB exposure 
(Munson  et  al.,  1998).  Furthermore,  similar  results were  obtained  in  live  and dead 
harbour seals following the 2002 European PDV epidemic (Hall et al., 2006b).  Studies 
by Ross et al. (1995) and DeSwart et al. (1994) found evidence of the mechanism of the 





hydrocarbon  receptor  (Ah‐R)  in  some  cetacean  species  such  as  beluga  whales  is 
thought to partly explain species‐specific toxicity (Jensen and Hahn, 2001). 
Bergman and Olsson (1985) also reported the occurrence of adrenocortical hyperpla‐
sia, hyperkeratosis and other  lesions  in grey and  ringed  seals  from  the highly pol‐
luted Baltic Sea.  The pathologies seen were indicative of a Baltic seal disease complex 
(BSDC) involving OCs and hormone disruption, a finding also demonstrated in labo‐
ratory animals  (Fuller and Hobson, 1986).   Other abnormalities associated with  the 
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highest exposures  to PCBs  include skull and bone  lesions  in grey seals  (Bergman et 
al., 1992; Zakharov and Yablokov, 1990) and harbour seals from the Baltic (Mortensen 
et al., 1992).   More recently Hammond et al.  (2005)  found  that harbour seal  immune 
function  assays  carried  out  in  vitro were  impaired when  exposed  to  a  commercial 
mixture of PCBs whereas grey seal immunity was not affected. 
Bergman  (2007) assessed  contaminant  levels  and health  status  in grey,  ringed,  and 
harbour seals  inhabiting Swedish waters over a 25 year period. The decreasing con‐
centrations  of DDT  but more  constant  concentrations  of  PCBs  in  Baltic  grey  seals 
from the 1960s to 1990s, favour the concept that PCBs, in particular, were associated 
with  the generally  low  reproductive output during  that period. This  interpretation 
agrees with experimental  results obtained  from earlier studies on mink  (Mustela vi‐
son)  which  showed  that  PCBs  caused  reproductive  failure  (Aulerich  and  Ringer, 




tic herring,  suppression of various  cellular  and  antibody  responses of  the  immune 
system was observed in the seals fed the Baltic herring, but not in those fed the Atlan‐






lorine  (PCB)  pollution,  though  increased  environmental  contamination  by  other 




to negatively  impair  their  immune  system  (including poor wound healing  and  in‐
crease in prevalence of severe intestinal ulcers seen recently), but low enough to per‐
mit close to normal reproduction. 








between  thymic atrophy and  elevated PCB  levels  (but only  in porpoises with  total 
PCB  levels above  the proposed 17 mg/kg  lipid weight  toxicity  threshold; Kannan et 
al., 2000) were  found  in 118 UK‐stranded harbour porpoises stranded between 1989 
and  2001  (Jepson,  2003). Various  immune  function  endpoints measured  in  vitro  in 




(Bergman, 2007) and St Lawrence Estuary, Canada  (Hickie  et al., 2000),  the greatest 
toxicity concern in marine mammal science must be the very high PCB levels in killer 
whales, bottlenose dolphins and polar bears within  the  ICES area. High PCB  levels 
 













Similar  or  even  higher PCB  levels  have  been  recorded  in  stranded  bottlenose dol‐
phins  in UK waters (Jepson et al., 2008), which greatly exceed PCB  levels associated 
with  infectious  disease mortality  in  case‐control  studies  on  UK‐stranded  harbour 
porpoises (Jepson et al., 2005; Hall et al., 2006a). It is difficult to obtain sufficient sam‐
ples  sizes  to  conduct  case‐control  studies  in  bottlenose  dolphins  or  killer whales, 
partly because stranding rates of both these species are low. Although there is a scar‐




for PCB  toxicity  (Kannan et al., 2000; Jepson et al., 2005).   Most killer whale popula‐





(2000)  investigated  blood  samples  from  56  polar  bears  at  Svalbard,  and  results 
showed a negative association of PCBs and IgG in blood plasma, which may indicate 
an  immunotoxic  effect,  i.e.  a  contaminant‐associated  suppression  of  the  antibody‐
mediated  immunity.   Gebbink  et  al.  (2008)  reported  a more  recent  study  of PCBs, 
PBDEs in east Greenlandic polar bears (blubber, liver, brain, and blood).  Their find‐
ings showed  that  tissue composition of congener pattern varies as a  function of  the 
multiple congener class  in question and suggest that exposures with respect to con‐
gener patterns may elicit  target  tissue‐specific effects  in east Greenland polar bears.  
A  large  comprehensive  study  carried  out  between  Norwegian  and  Canadian  re‐
searchers comprising epizoological  (ecological) studies  (reproductive  rate, offspring 





gree of  risk  from PCBs. Oskam  et al.  (2001)  found a significant negative correlation 
between PCBs and testosterone in plasma, indicating that PCBs may decrease circu‐
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production; http://www.abdn.ac.uk/biocet/)  investigated  the potential  impact of POPs 




count within  the  analysis. The most  important variable  explaining POP profiles  in 
common dolphin blubber was  individual  feeding history, while  those  in porpoises 
were more strongly related to individual condition (Pierce et al., 2008). A substantial 
proportion of  individuals  in  the BIOCET  sample had  contaminant  levels above  the 
threshold 17 mg/kg PCB lipid weight (Kannan et al., 2000) that has been reported to 
have adverse health effects  ‐ based on experimental  studies of both  immunological 
and reproductive effects in seals, otters, and mink. This threshold was frequently ex‐




data  from  the BIOCET  study  and  also  from UK  common dolphins  (control  group 










female  common dolphin,  however  no  contaminant  analyses,  cytogenetic  investiga‐
tions or hormone evaluations have been undertaken on this individual to date (Mur‐
phy  et al.  in press b). Within  the BIOCET harbour porpoise sample,  it was suggested 
that  the  casual  immunotoxic  relationship  reported  in  Jepson  et  al.  (2005) may have 
masked any direct affects of POPs, through lowering immunity, on reproductive ac‐
tivity (Murphy et al., in press a). The effects of contaminants on the North‐east Atlan‐
tic  continuous  system  harbour  porpoise  population  is  a  particular  concern, 
considering  the  low  pregnancy  rates  reported  for  this  population.  If  contaminants 
have an adverse effect on individual reproductive capabilities, the population would 
be more vulnerable  to exploitation  than  is normally assumed, especially  from other 
anthropogenic  activities  such  as  incidental  capture,  and would  not  necessarily  re‐
cover from exploitation in a predictable way (Murphy et al., in press a). 
Harbour seals in the Wadden Sea experienced some of the highest exposure levels of 
organochlorine  contaminants  in  Europe  (Reijnders,  1980)  and  it was  hypothesized 
that the 1988 PDV epidemic selected against those seals with the highest contaminant 
loads. The  significantly higher population growth  rate  following  the  first outbreak 
(Reijnders et al., 1997) coupled with the reduced levels of contaminants in the surviv‐
ing population might support this view (Aguilar et al., 2002) although other explana‐
tions  are  equally  plausible  such  as  density‐dependent  effects  (Hall  et  al.,  2006b).  
Higher  levels of PCBs  in the UK Wash population were found  in harbour seals that 
died  of  PDV,  compared with  those  that  survived  the  PDV  epizootic  (Hall  et  al., 
2006b).   Most European harbour  seal populations  recovered  rapidly  after  the  1988 
and 2002 epizootics  (Reijnders  et al., 1997; Hall  et al., 2006b), apart  from UK waters 
(Lonergan et al., 2007), suggesting  that contaminants probably had a  limited  impact 
 











than elsewhere except  the North‐west  coast of Scotland where  levels were ~5  μg/g 




5.3.2 Heavy metals 
Of the toxic elements studied those of most concern are mercury, cadmium, lead and 
zinc.  Marine mammals have evolved detoxification mechanisms to mitigate naturally 






studies have shown  that  toxic effects of mercury were prevented or  reduced by  si‐
multaneous  exposure  to  selenium  (Cuvin‐Aralar  and  Furness,  1991).    Some  of  the 




tions  of mercury  immobilized  as  the  selenide, methylmercury  poisoning  has  been 
reported  in  a  ringed  seal  from  an  area  of heavy  industrialization  (Helminen  et  al., 
1968).   Elevated Hg  (and Hg:Se)  levels were observed  in  the  livers of UK‐stranded 
harbour porpoises that died of infectious disease (as compared with a control group 






Cadmium  can  sometimes  be  found  at  high  concentrations  in  the  livers  of marine 
mammals (Law et al., 1991), but there does not appear to be any published informa‐
tion  on  cadmium‐induced  pathology  in marine mammals.    These  high  levels  are 
probably due to naturally high cadmium concentrations in prey species such as squid 
(Bustamante  et  al.,  1998). Metallothionen  sequestration  appears  to  protect marine 
mammals from cadmium toxicity. 
Lead  is also  found  in many marine mammal  tissues, particularly  liver and kidney, 
but not at concentrations that are cause for concern (Law et al., 1991).  Bone is a long‐
term  storage  target  organ  for  lead,  although  again  no  associated  histopathological 
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lesions have been reported.   Smith et al. (1990) used  isotopic ratios to show that the 
source of  lead  in  some marine mammal  species has  shifted  from naturally derived 
lead to anthropogenic aerosol‐dominated forms. 
Copper is an essential dietary element for mammals and a wide range of concentra‐
tions  has  been  reported  in marine mammals.    In  the UK  levels  of  between  3  and 
30 mg/kg have been measured  in the  liver of stranded animals and  it has been sug‐
gested  that  this may  represent  the  normal  range  of  homeostatic  control  in marine 
mammals (Law, 1996). 











5.3.3 Polyaromatic hydrocarbons 
Polyaromatic hydrocarbons have rarely been studied  in  the  tissues of marine mam‐
mals  but where measurements  have  been  obtained  from muscle  tissue,  liver  and 
blubber,  all  generally were  below  1  μg/g.    Law  and Whinnett  (1992)  investigated 
PAHs  in  the muscle  tissue of harbour porpoises stranded around  the UK coast and 
found  total PAH  concentrations  ranging  from 0.11–0.56  μg/g wet weight and 0.47–
2.4 μg/g wet weight Ekofisk crude oil equivalents.  Specific PAHs were 2–4 ring com‐
pounds (naphthalenes, phenanthrenes, anthracene, fluoranthene and pyrene).   Bond 
(1993)  found similar compounds  in  the blubber of seals  from  the Moray Firth.   The 
PAH levels displayed large variations, with grey seals having higher levels than har‐





enzyme  systems  and  effects  on  hormone  levels  were  reported.  These  effects  are 
largely observed  following short‐term acute exposure.   Less  is known about  the ef‐
fects of long‐term chronic exposure.   Although studies have shown that fish readily 
convert  aromatic  hydrocarbons  to  metabolites  such  as  dihydrodiols  and  phenols 
(Krahn  et  al.,  1984) and  therefore  fish‐eating mammals may  receive  lower doses of 









PAHs by  some marine mammals affects  their cell‐mediated  immunity against viral 
pathogens. 
 









detected  in harbour porpoises  in  20 years of detailed pathological  investigation on 
UK‐stranded  cetaceans between 1990–2009  (Jepson, 2005; UK CSIP pathology data‐
base). 
5.3.4 Butyl tins (Tributyl tin (TBT), Dibutyl tin (DBT) and Monobutyl tin (MBT)) 
Butyl  tin  compounds,  largely  tri‐  and di‐butyl  tin, have now  been  reported  in  the 
liver and blubber of in grey seals and harbour porpoises (Law et al., 1998) pelagic ce‐
taceans  in UK waters  (Law et al., 1999).   Levels  in UK harbour porpoises were rela‐
tively  low  and  largely  unassociated with  health  effects  such  as  infectious  disease 
mortality  (Jepson, 2005).   Few other  reports on  their effects have been published  in 
marine mammals. 
5.4 Impacts of contaminants at the population level (all species/regions) 
5.4.1 ICES regions with high environmental pollutant exposure 
As mentioned earlier, cetaceans inhabiting coastal waters, estuaries and bays may be 













online2).  Previous  studies  suggested  that  chemical  pollutants  such  as  PCBs,  and 
hunting, were drivers of these declines (Bergman, 1999; Bergman and Olsson, 1985). 
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on data from 1988 to 2006, the annual rate of increase for the ringed seal management 






ing  (Bergman,  2007) Helle  et  al.  (2005)  reported  that  uterine  occlusions  still  affect 
roughly 20% of the adult female ringed seals.  In contrast, harbour seals in the Baltic 
Sea appear more  resilient  to BSDC and, although Baltic harbour  seals  suffered  two 
phocine distemper epizootics, the population fully recovered from the 1988 event and 
is recovering from the 2002 event (Bergman, 2007). 
Harbour  porpoises  in  the  Baltic  Sea  have  also  declined markedly  since  the  1960s 
(Berggren  et  al.,  1999)  but  a  current  abundance  estimate  for  the  harbour  porpoise 
population in the Baltic is lacking.  In the southern Baltic Proper, a mean abundance 






about 23 000  individuals  in  July 2005  (SCANS‐II 2008)  ‐  though  it  should be noted 
that  the design blocks surveyed  in 1994 and 2005 were not  the same, and  therefore 
these estimates are not directly comparable. 
5.4.2 ICES species with high pollutant exposure 
Killer whales have  the highest persistent bioaccumulative pollutant  levels of all  the 
marine mammals  (Ross  et  al., 2000).   Most killer whale populations  that have been 
assessed (mainly in NE Pacific) are small and stable or declining (COSEWIC, 2008). It 
has  been  suggested  that  there may  be  fewer  than  1000 mature  individuals  in  the 
North‐west Atlantic/eastern Arctic population, and possibly even  less  than 250 ma‐
ture  individuals (COSEWIC 2008).   This populationʹs small size and the speciesʹ  life 
history  and  social  attributes  justify  its  conservation  status  designation  as  “Special 
Concern”  (COSEWIC, 2008).   Further, killer whales  in North‐east Atlantic could be 
negatively  impacted by PCBs at  the population  level  throughout  their entire  range.  











22  congeners  relative  to  life‐history  factors  and  reproductive  success  (Wells  et  al., 
2005). First‐born calves had higher concentrations  than subsequent calves of similar 
age (>25vs.<25 ppm). Although female bottlenose dolphins have been reported to off‐
load 80% of  their contaminant  load during  the  first seven weeks of  lactation (Cock‐
croft  et  al., 1989), maternal burdens were  lower  in  the Sarasota population early  in 
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lactation  and  increased  as  calves  approached  nutritional  independence.  Empirical 
data were generally consistent with a published theoretical risk assessment and sup‐




Potential effects of PCBs  in  individual harbour porpoises  in European waters have 
been identified including immunosuppression (Beineke et al., 2005) and mortality due 
to  infectious disease  (Jepson  et al., 2005; Hall  et al., 2006a). At  the population  level, 
however,  the SCANS‐II estimate  (July 2005)  for harbour porpoises  in  the North Sea 





1 ) Despite  being  banned  for  two‐three  decades,  polychlorinated  biphenyls 
still occur at concentrations that exceed proposed thresholds for mammal‐
ian  toxicity  (e.g. Kannan  et  al.,  2000;  Jepson  et  al.,  2005)  in  some marine 
mammal top predator species including bottlenose dolphins, killer whales 
and polar bears. 




posed  toxicity  thresholds  for  marine  mammals),  resistance  to  environ‐
mental degradation  and  relative  toxicity, PCBs undoubtedly  continue  to 
pose  the  greatest  toxicological  threat  to  some  marine  mammal  species 
within the ICES range. 
5.6 Recommendations 




2 ) Research should be continued and expanded  to assess  trends  in contami‐
nant exposure  (PCBs and newer contaminants), population structure and 
to conduct risk assessments for health and reproductive effects from con‐
taminant  exposure  in  species  of  highest  risk  (e.g.  killer whales,  St  Law‐
rence  belugas,  polar  bears,  bottlenose  dolphins,  and  Baltic  marine 
mammals).  The  use  of  biopsy  techniques would  allow  for  simultaneous 
sampling for genetics and contaminant exposure. 
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5 ) Better  integration  of  data  on  health  status  and  contaminant  exposure 
within  the  ICES  range would help  assess potential  long‐term  impacts of 
chemical contaminants in regions and species with highest exposures (e.g. 
establishment  of  European  strandings/live  biopsy  database  and  tissue 
bank). 
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6 ToR c. Further development of the framework for surveillance and 
monitoring of marine mammals applicable to the ICES area 
6.1 Introduction 
In the 2009 Report we briefly reviewed the relevant legislation, issues with collecting 








international  scales.  These  include  visual  surveys,  telemetry,  passive 
acoustic  detectors  and  photo‐identification.  All  these  occur  at  various 
scales, and can be associated with EIAs for development activities; 
2 ) Strandings monitoring  and  associated  collection  of  life history, diet, dis‐
ease and contaminant data; 
3 ) Fishery monitoring (normally for bycatch, but also for damage and depre‐
dation  caused  by  marine  mammals,  and,  in  some  areas,  for  directed 
catches).  This may  involve  on‐board  observation  (by  observers  or  video 
surveillance),  compulsory  or  voluntary  reporting,  carcase  recovery 
schemes, or interview surveys; 




6 ) Scat  collection.  This  is  primarily  used  for  dietary  analysis  (especially  in 
pinnipeds), but can also be used to monitor animal health. 
Ideally,  conservation  and management of  a population  requires  information on  its 
current  status  and  trends  in  that  status. Successful monitoring programmes,  there‐
fore, require adequate planning (i.e. good design,  including power analysis), clearly 
defined objectives and links to management and policy (Figure 6). Lindenmayer and 
Likens  (2009) proposed “adaptive monitoring”,  in which  the entire monitoring and 
surveillance framework (from defining questions and experimental design through to 
data  collection,  analysis  and  interpretation)  is  an  iterative process.  In  this way  the 
framework  can also evolve  to meet new needs and  constraints as  they arise. How‐
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use  of  results.  Consequently,  scientists  responsible  for  collection  and  analysis  of 
monitoring data should be mindful of the need to also take some responsibility for its 
use.  Inappropriate  inferences may  be  drawn  due  to  simplistic  and  unscientific  as‐


























Figure 6. Schematic diagram of  surveillance and monitoring  to meet  conservation management 
needs. 





current  surveillance  and monitoring  have  to  do with  improving  coordination  and 
standardization  (including  setting  up  of  common  databases  and  sample  banks), 












Figure  7. Marine mammal monitoring  –  schematic  representation  of  overlap between  legal  re‐
quirements, information needed for management, and feasibility. 













6.3 Current monitoring 
Table 8 provides a summary of the current monitoring requirements within the ICES 
area. Annex 2 and 3 provide overviews of current monitoring of cetaceans and seals 





monitoring  interactions  with  fisheries  (indeed  with  a  substantially  greater,  albeit 
more localized, coverage than official fishery monitoring programmes). 
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Table 6. Habitats Directive criteria to assess the conservation status of listed species. 
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6.4 Surveillance and monitoring needs and best practice 
6.4.1 Criteria for favourable status and adaptive monitoring 
In designing a framework for surveillance and monitoring, ICES should take into ac‐
count similar initiatives undertaken by other organizations, e.g. ASCOBANS, ACCO‐
BAMS  and  OSPAR  and  the  transboundary  nature  of  most  marine  mammal 
populations. It  is, therefore, suggested that ICES convene a  joint forum to agree de‐
tails of a monitoring framework that could be used to fulfil a variety of requirements. 
Nevertheless, here we describe  some of  the essential  features of  such a monitoring 
programme. 
Clearly, monitoring targets should mesh with criteria used to evaluate the status of a 
species  (e.g.  criteria  for  Favourable Conservation  Status  under  the Habitats Direc‐
tive).  Equally  obviously,  criteria which  cannot  be met  by  any  feasible monitoring 
programme,  or which  do  not  provide  a  basis  for meaningful management  action, 
should be amended. 
Lindenmayer  and  Likens  (2009)  define  “adaptive  monitoring”,  a  process  which 
evolves iteratively as questions and constraints evolve. These authors highlight three 
main types of flaws with many monitoring programmes: 
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Figure 8. Adaptive monitoring (from Lindenmayer and Likens, 2009). 
6.4.2 Power analysis 
Power  analysis  is  required  for  all monitoring programmes  to  ensure  that  they  are 
robustly designed with  sufficient ability  to detect particular  trends.  It  is one of  the 
most difficult aspects  to get  right, and one of  the most commonly neglected. How‐
ever, Seavy and Reynolds (2007) caution against giving undue emphasis to the statis‐
tical power  to detect  annual  trends,  on  the  grounds  that  such  calculations  require 
many assumptions (see Section 4.5). 
6.4.2.1 Trends in abundance 
WGMME 2008 (Section 8.4.5) discussed the issue of power to detect trends in abun‐
dance,  survey design  and over‐ vs. underprotection decisions  that derive  from  the 
choice of β and α levels: 
‘The statistical power of a monitoring program is the probability that the monitoring will de‐




WGMME 2009  (see Section 9.3.2) considered  these  issues  further and  looked at  the 












= 0.1 or 0.2).  In  contrast where  the precision  is  low  (e.g. CV of approximately 0.3), 
 







The CVs  for  the  abundance  estimates obtained during SCANS  II  and CODA were 
0.15  for harbour porpoise  and  0.26  for bottlenose dolphin,  respectively. For  the  re‐
maining  species CV  ranged  from  0.49  to  1.0. Consequently,  changing  the decision 
criteria (i.e. making β and α levels equivalent to 0.2) will increase the power to detect 
trends  in harbour porpoise and bottlenose dolphin, but will not be sufficient  to  im‐
prove the output from these surveys for other species (see Figure 10). It should also 










the most  recent 5, 10, 15, 25 and 30 year  intervals, where  there was sufficient data, 
despite  the  data  being  collected  annually.  It  has  been  suggested  that  such  an  ap‐
proach  could be  adopted  for  reporting FCS under  the Habitats Directive using  six 
yearly intervals (J. Batterby, pers. comm.). If adopted, this would lead to trend report‐












6.4.2.2 Pregnancy rate in common dolphins 
Estimates  of  reproductive  parameters  in marine mammals  can  be  used  to  assess 
changes  in dynamics of populations as a  result,  for example, of  incidental bycatch. 
Further,  they  allow assessment of  the  long‐term  effects  from  anthropogenic  toxins, 
such as PCBs and DDT, and infectious disease outbreaks on reproductive out at the 
individual and population level. Although evidence is extremely limited at this time, 
it  is  thought  that anthropogenic noise may also affect  reproductive  rates  (Wright  et 
al., 2007). 
To  date  within  European  waters,  population/stock  reproductive  parameters  have 
been determined  for  common dolphins  and  harbour  porpoises  using  post‐mortem 
data  (Learmonth,  2006; Murphy,  2008; Murphy  et  al.,  2009). These data  have  been 







As  part  of  various  European  stranding  programmes,  including  the  UK  Cetacean 
Stranding Investigation Programme (CSIP), cause of death and nutritional condition 
of individuals are investigated. Teeth, ovaries and testes are collected for subsequent 
analysis  assessing  reproductive parameters  such  as maturity  status  and  age. These 
data allow an assessment of temporal variations in: population pregnancy rates, pro‐
portion of mature  individuals, proportion  of  females  simultaneously pregnant  and 
lactating, average age attained at sexual maturity, nutritional condition,  length and 
timing  of  the  oestrus  period,  and  variations  in  reproductive  parameters with  age. 
Temporal variations in the above parameters can occur due to alterations in the avail‐
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ability of prey resources and population density. Cetacean populations are regulated 




gear)  and  a  decrease  in  growth  rates  (and  reproductive  output)  at  high  densities 
(Murphy et al., 2009). 
Knowledge of extrinsic  factors  such as bycatch  rates and contaminant  loads are  re‐
quired to give context to cross sectional life‐history information. Anthropogenic tox‐
ins  and  disease  can  alter  reproductive  rates  by  decreasing  fertility,  and  causing 
abortions, premature parturition and neonatal mortality. 
Although  largely  ignored, an  important part of  the monitoring  requirements under 
the Habitats Directive is the monitoring of changes/trends  in  life‐history parameters 
as this can also be used as a measure of conservation status. It is also a requirement of 
ASCOBANS monitoring. The  regular monitoring  of  reproductive  rates  in  common 
dolphins  and harbour porpoises would  therefore  contribute  significantly  to  assess‐
ments of conservation status. 
Pregnancy  rate  is  relatively  easily measured, but power analyses  suggest  that only 









mature  females are approximately equivalent  to  the  total number of suitable speci‐
mens obtained in western European waters over a 5 to 10 year period. 
Changes  in  pregnancy  rates  are  therefore  likely  to  become  biologically  significant 
long before they can be detected statistically. However, where the power of a moni‐
toring scheme (e.g. >80%, β = 0.2) to detect change  is different from the  level of sig‐
nificance  (e.g.  5%  or  α=0.05)  there  is  an  imbalance  in  the  risks  of  under  and  over 
protection. Using a  lower  significance  level of 0.2,  a power of  ≥80%, and  an  initial 
pregnancy rate of 25%, a sample size of only 50 mature females would be required to 
detect an absolute decline of >16% in the pregnancy rate, and an absolute increase of 




Obtaining a  large sample size of sexually  immature and mature  individuals will be 
difficult  (as  a  large number of  samples  in  the Murphy  et  al.  (2009)  study were ob‐
tained  from  tuna driftnet  fishery  observer  bycatch programmes  in  the  1990s),  and 
requires  that European  stranding and observer bycatch programmes continue  sam‐
pling all available and suitable carcasses. One compromise would be to alter the crite‐
ria  used  for  significance,  as  has  been  suggested  for  abundance,  or  to  report 
likelihoods of declines having occurred  rather  than whether  a particular  threshold 
has been achieved. 
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tribution  and  relative  abundance  of  all  28  species  recorded  on  the  European 
continental shelf in the latter part of the 20th Century, but it is now out of date. De‐
velopment of the Joint Cetacean Protocol, a web‐based portal for effort‐related sight‐




create  an  international  database.  Since  its  inception, ASCOBANS  has  held  a  long 
standing ambition to develop an international strandings database. A previous initia‐







Alternative  to  this may be hosting  it under  the auspices of  the European Cetacean 
Society (which, despite its name, also encompasses other marine mammals). 
6.4.4 General aims of monitoring 
Marine mammal monitoring is primarily focused on assessment of population status, 
in  particular  whether  the  current  population  status  or  trends  therein,  or  specific 
threats, give cause  for concern.  It  is difficult or  impossible  to objectively define  the 
“preferred” or baseline abundance of a marine mammal population. Usually, carry‐
ing capacity  is unknown and variable and,  in  the case of  large whales, abundances 
have been greatly reduced by whaling. 
Nevertheless,  there  is  a need  to  reach  a  consensus on  appropriate  reference points 
(e.g. precautionary  reference points, below which  there  is a  significant  risk of  local 
extinction). Specifically: 





6.4.5 Critique of different monitoring categories 
Abundance:  it  is  generally  recognized  that  even  expensive  and  labour‐intensive 
large‐scale surveys have a limited ability to detect trends in marine mammal popula‐
tion  size  (e.g.  Taylor  et  al.,  2007). However,  Seavy  and Reynolds  (2007)  cautioned 
 




(e.g.  randomization,  bias,  and  detection  probability). Clearly,  regardless  of  trends, 
estimates of abundance are a potentially  important  indicator of status (e.g.  to deter‐
mine favourable conservation status, provided that a baseline value can be identified) 




posed, e.g. potential biological  removal  (PBR) and  the  IWC´s Revised Management 
Procedure. Nevertheless, in general, it should be possible to identify situations where 
a  population  is  at  risk  of  extinction  and  some management  action  should  thus  be 
triggered (cf. precautionary stock reference points  in fisheries). However, unlike the 
case in fisheries, an optimum stock level is not necessarily definable, because there is 
no  implication  of  optimizing  harvesting, which  raises  the  issue  of  the  appropriate 
advice to give. 
Range  and  distribution:  Changes  in  range  can  undoubtedly  indicate  changes  in 
population status but they are extremely difficult to detect, as well as having obvious 
resource  implications.  Thus  it  can  be  useful  to  use  additional  data  sources,  e.g. 
strandings data, sightings records  from  the voluntary sector, while bearing  in mind 
that occurrences of rare species should not be over‐interpreted. Changes in distribu‐
tion within the species range can have a variety of causes and do not necessarily im‐
ply  a  change  in  population  status.  Such  information will  however  readily  emerge 






ferent  temporal  and  spatial  scales.  However,  while  “essential  habitat”  of  marine 
mammals may not always be well‐defined in terms of environmental characteristics, 
in a  limited number of  species  it  is well‐defined  in  terms of  regular use of  specific 
sites,  for example nursery,  feeding or  resting areas. Thus, while  it  is difficult  if not 








other using a  life  table. Another  issue  is  the relatively high cost of carrying out  full 
necropsies and, especially, of carrying out certain analyses, e.g. for persistent organic 
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maturity  and  sex  structure.  Aside  from  allowing  construction  of  a  picture  of  the 
population  structure  (which  could, presumably, be  compared with a “healthy” age 
structure,  sex  ratio,  etc),  such data  can provide  indicators  of population dynamics 
parameters, in particular mortality and birth rates, as well as individual age at matur‐





ficult  to  provide  adequate  coverage  of  fleets.  In  addition,  the main  driver  for  on‐
board monitoring, EC Regulation 812/2004, covers only some of the fisheries and boat 
sizes likely to contribute to marine mammal bycatch. Use of on‐board camera systems 
would  allow  relatively  inexpensive wider  coverage,  provided  that  relevant  ethical 
and  logistic  issues  can  be  overcome.  Diagnosis  of  bycatch  during  necropsy  of 
stranded animals  is an additional source of  information and can provide an  indica‐
tion of where more observer coverage is needed. With the caveat that potential biases 
should be considered and an adequate sample size obtained, necropsy data can also 
be used  to provide a direct estimate of  the overall  fishery bycatch  rate, because an 
estimate of population mortality  rate  (proportion of  the population dying per year 
from all causes) can be derived  from  the age distribution of  stranded animals. The 
value of results from strandings can be illustrated by reference to Spanish data. Moni‐
toring under 812/2004 suggests that very few cetaceans are caught per year in moni‐
tored  fleets, whereas an average of more  than 100 bycaught  cetaceans per year are 
recorded  among  strandings  in Galicia  alone  (CEMMA,  unpublished  data). Useful 








6.4.6 Framework for monitoring within the ICES Area 
WGMME believes that monitoring needs within the ICES Area are well‐reflected by 









outside  Government‐sponsored  schemes  are  taken  into  account,  where 
they meet appropriate levels of quality assurance. 
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a ) Creation of a Steering Committee  (including  those with responsibility  for 
implementing legislative requirements), to oversee the process; 




tives, monitoring programmes  and  the use of monitoring data  are  all  regularly  re‐
viewed. Clearly, to be credible and effective, the monitoring outcomes must be linked 
to  appropriate management measures  including, where  relevant, mitigation meas‐




operative approach  to monitoring depending on  the  species and  regional area. For 




sels, observers etc, need  to be minimized. Monitoring within  the  ICES Area should 
therefore comprise: 
a ) Identification of population  structure, e.g. genetic  structure, age/maturity 
structure, sex ratio; 
b ) Trends in abundance, e.g. absolute abundance, relative abundance, “occu‐
pancy”, population dynamics parameters  (mortality  rate,  birth  rate)  and 
their  components  (e.g.  age/size‐at‐maturity,  pregnancy  rate  at  age,  inci‐
dence of specific causes of mortality); 
c ) Trends  in  range  and/or  distribution. Note:  this  is  inherently  difficult  to 
measure; 
d ) Health status, e.g. condition indices, incidence of diseases, etc; 
e ) Threats:  specific  causes of direct mortality or potentially affecting  fitness 





Adoption of an adaptive monitoring and  surveillance  framework  for marine mam‐
mals under which objectives, monitoring and outcomes are regularly reviewed and 
updated by a Steering Group composed of representatives  from all relevant bodies. 







take  into  account  the  transboundary  nature  of most marine mammal  populations. 
Examples of which already exist include the ICES database for grey and harbour seals 
 

















c ) Bycatch monitoring:  an  integrated  programme which  extends  on‐board 
monitoring  to  cover  all  fleets  known  or  suspected  of  causing  significant 
marine mammal  bycatches,  including  observers  and  possible  use  of  on‐
board camera systems, supplementing  this with voluntary reporting, car‐
cass recover and interview survey programmes, and above all seeks to do 
this  in cooperation with  the  fishing  industry. Thus monitoring should  in‐
clude  evaluation  of  any direct damage  caused  by marine mammals  and 
cooperation should be rewarded rather than penalized. 
Review and  improvement of mechanisms  to  translate monitoring  findings  into  ap‐
propriate management action for marine mammals. 
Adoption of a coordinated international approach to developing a single assessment 
for  each marine mammal  species  at  an  appropriate  biological  scale when  such  as‐
sessments are required (e.g. the FCS reporting at six yearly intervals). 
 





Davey, P.A.  and Aebischer, N.J.  2009. Participation of  the National Gamebag Census  in  the 
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7 ToR d. Review and report on any new information on population 
sizes, population/stock structure and management frameworks for 
marine mammals 
7.1 European Commission request on EC Regulation 812/2004 




















are also  implied:  (a) have  the measures  taken by  the EC  regulation 812/2004 had a 
noticeable effect, and (b) are there any areas in particular where further consideration 










(ICES SGBYC, 2009), although not  regularly or  in  such  large numbers.   For  further 
information on abundance, distribution and habitat use of other cetacean species, see 
Section  7.3  (CODA  distribution  and  density  maps)  and  previous  reports  by  the 













b ) CODA  (Cetacean offshore Distribution and Abundance  in European wa‐
ters) which surveyed waters off the continental shelves of Britain, Ireland, 
France and Spain in July 2007 (Figure 11b); 
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7.1.1.1 Harbour porpoise 
Population structure 
Recent  assessments  of  population  and  stock  structure  were  undertaken  by  the 
WGMME  in 2009, and the ASCOBANS‐HELCOM Small Cetacean Population Struc‐
ture Working Group (Evans et al., 2009).  A summary of the results from the ASCO‐
BANS‐HELCOM  report  is presented  in Section 7.2. A  single continuous population 
exists in the North‐east Atlantic, ranging from waters off France to northern Norway, 
although  there  is  significant  isolation  by  distance  (i.e.  the  greater  the  distance  the 
smaller  the  genetic  correlation). A  separate  Iberian  population  exists,  the  range  of 
which is not yet fully described but which includes the Portuguese and Spanish At‐
lantic  coasts.  The  ASCOBANS‐HELCOM  Working  Group  proposed  a  number  of 
Management Units within the North‐east Atlantic which are outlined in Section 7.2. 
Distribution and abundance 













will  incorporate data obtained  from  1998 onwards, with publication  anticipated  in 
2013. 
 
Figure  12. Distribution  of  harbour porpoises  in western  European waters  (data  obtained  from 
1978–1998). Taken from Reid et al. (2003). 
 
ICES WGMME REPORT 2010 |  99 
From  line  transect  surveys  (SCANS)  conducted  in  July  1994,  the population  abun‐







Baltic Sea and adjacent waters 





1602  km,  no  sightings were  recorded  of  harbour  porpoises,  though  two  probable 
acoustic detections were made  (SCANS‐II 2008).   599  (CV=57%; 95% CI = 200–3300) 
harbour porpoises were estimated for an area corresponding to ICES Subdivisions 24 









Overall abundance  in  the North Sea did not  change  substantially between  the  two 
SCANS surveys. However,  results  from  the SCANS‐II survey showed  that between 
1994 and 2005,  there was a  southerly  shift  in  the distribution, with densities  in  the 
southern part of  the North Sea  increasing while densities  in more northern regions, 
such  as  off  Shetland,  Orkney  and  eastern  Scotland,  declined  by  similar  amounts 
(SCANS‐II 2008; see Figure 13a and Figure 13b).  Prior to SCANS‐II there was a nota‐
ble increase in individuals in the southern North Sea (Camphuysen et al., 2004; Kiszka 
et  al.,  2004a; Haelters  and Camphuysen,  2009),  especially  during winter  and  early 
spring.  This  strongly  suggests  that  the  difference  reflects  a  shift  in  distribution 
(SCANS‐II 2008). 
 





contiguous  southern North  Sea.  It  should  be  noted,  however,  that  the majority  of 
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Bay of Biscay 
Off  the French coast, no harbour porpoises were  reported  (visually or acoustically) 
within the inner Bay of Biscay (SCANS‐II Block Z) or in the outer Bay of Biscay, west 
of  France  (Figure  4b). However,  this  result  is not  representative  of  the year‐round 








mated  80 600  (CV  =  0.50)  individuals  (Table  9). Highest densities  in  2005 were  re‐
ported off southern Ireland and the southwest coast of the UK. 
At present,  it  is not known why harbour porpoise abundance has  increased  in  the 
Celtic Sea and western English Channel. As with the North Sea, a likely explanation 




Only  one  abundance  estimate  of  2600  (CV  =  0.80)  porpoises  exists  for  the  Iberian 
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Table 9. Results from SCANS‐II: estimates of group abundance, mean group size, animal abun‐
dance and animal density (individuals.km‐2) for P. phocoena.  CVs are given in parentheses. Fig‐
ures  in  square  brackets  are  95%  confidence  intervals.  There  were  no  sightings  of  harbour 
porpoise in block Z. 
BLOCK GROUP ABUNDANCE MEAN GROUP SIZE ANIMAL ABUNDANCE ANIMAL DENSITY 
B  32 052 (0.39)  1.28 (0.04)  40 927 (0.38)  0.331 (0.38) 
H  3138 (0.37)  1.24 (0.16)  3891 (0.45)  0.355 (0.45) 
J  8294 (0.37)  1.24 (0.08)  10 254 (0.36)  0.274 (0.36) 
L  9152 (0.43)  1.26 (0.04)  11 575 (0.43)  0.555 (0.43) 
M  3230 (0.37)  1.22 (0.08)  3948 (0.38)  0.305 (0.38) 
N  9309 (0.41)  1.30 (0.07)  12 076 (0.43)  0.394 (0.43) 
O  11 118 (0.36)  1.37 (0.07)  15 230 (0.35)  0.335 (0.35) 
P  25 334 (0.52)  3.18 (0.21)  80 613 (0.50)  0.408 (0.50) 
Q  7679 (1.27)  1.30 (0.19)  10 002 (1.24)  0.067 (1.24) 
R  7685 (0.35)  1.39 (0.10)  10 716 (0.37)  0.278 (0.37) 
S  14 788 (0.34)  1.57 (0.09)  23 227 (0.36)  0.340 (0.36) 
T  11 519 (0.35)  2.06 (0.12)  23 766 (0.33)  0.177 (0.33) 
U  54 357 (0.28)  1.19 (0.09)  88 143 (0.23)  0.562 (0.23) 
V  19 909 (0.32)  2.37 (0.22)  47 131 (0.37)  0.294 (0.37) 
W  1022 (0.77)  2.59 (0.15)  2646 (0.80)  0.019 (0.80) 










Data from other sources – strandings and local scale sightings work 
Southern North Sea 
Because of the large southerly shift in the harbour porpoise distribution in the North 
Sea between  the 1990s and 2000s,  it  is not known  if  the results  from SCANS‐II, ob‐
tained  in  July 2005, are representative of  this species’ current summertime distribu‐
tion  in  this  region. Using both  sightings and strandings data  from  the Netherlands 
and Belgium, Haelters and Camphuysen (2009) reported a peak in harbour porpoise 
numbers in coastal waters of the southern North Sea between February and April. In 
late  spring,  a  northward migration  towards more  offshore waters  occurs  and,  by 
summer,  smaller  numbers  of  porpoises  are  reported  using  coastal  waters  of  the 
southern North Sea (Haelters and Camphuysen, 2009). Observations during 2007 and 
2008 have indicated that this apparent seasonal pattern might not be stable. However, 




are presented  in Figure  15. What  is  apparent  is  the  continued  increase  in  reported 
strandings  in  this  region  from  2000  onwards. Although  strandings data  showed  a 
slight decline  in 2007 and 2008, high  levels were reported again  in Dutch waters  in 
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2009 (>400 individuals). These data suggest that high densities of harbour porpoises 
are  still occurring  in  southern North  Sea,  at  least during  spring  (period of highest 
strandings). The high stranding rates within the southern North Sea are attributed to 
high bycatch  rates within  region  as up  to half of  the  stranded porpoises along  the 
Dutch  and  Belgium  coasts were  identified  as  bycatch  (Haelters  and Camphuysen, 
2009). 
Interestingly, strandings along  the German Baltic Sea coast have also  increase since 
2000  (Figure  15a). However,  there  is  no  indication  of  a  population  increase  in  the 
western  Baltic  that  could  explain  the  increase  in  stranding  occurrence  (Jastarnia 
Group  and  Bräger,  2009). Minimum  bycatch  estimates  for  this  region were  deter‐






bycatch as a cause of death  in  stranded animals has  reduced  (Deaville and  Jepson, 
2009, see Figure 16). The reasons for this reduction cannot be elucidated at this time. 
It  should however  be noted  that  the  fleet  sectors  known  or  suspected  to have  the 
highest  rates  of  porpoise  bycatch  are  not  currently  covered  by  EU  Regulation 
812/2004 and, therefore, the  implementation of this regulation  is unlikely to account 
for this change. It could be that, due to changes in the distribution, porpoises are not 
coming  into as much contact with  the  industry or  the recorded reduction  in  fishing 
effort would also have lead to a reduction in bycatch. 
 
















































































































































































France and the Iberian waters 
The  recent  increase  in  strandings of harbour porpoises along both  the  channel and 
Atlantic coasts of France since 2002 (see Figure 17a, b) has been mirrored by increases 
in sightings particularly in northern parts of France (Kiszka et al., 2004b; 2007). 
During  the  last decade, an average of 9.5 porpoises stranded per year  in Galicia of 
which 29.6% showed signs of bycatch (Figure 17). Earlier data (1990–1999) indicated 
10.4 porpoise  strandings/year with  a  larger proportion of bycatches  (31.1%)  (CEM‐
MA, unpublished data, see Table 10a). Of  the 94 porpoises  that  stranded along  the 
northern and central Portuguese coast between 2000 and 2009, 37.2% had evidence of 
bycatch. Excluding  the decomposed animals  (code ≥4), 50.7% of  the remaining por‐
poises had signs of incidental capture (see Table 10b, M. Ferreira, unpublished data). 
 































































coasts of France  (taken from Van Canneyt et al., 2009); and  (c)  the number of harbour porpoises 
(PPH) and common dolphins (DDE) that stranded along the Galician coastline (1990–2009; CEM‐
MA, unpublished data). 
Age  data  derived  from  stranded  porpoises  in Galicia  and  northern  Portugal  have 
been used to construct a life table, providing an estimated annual population mortali‐
ty  rate  of  around  15%. Depending  on which  figures  for  the proportion  of  bycatch 














1990–1999  104  45  14  31.1 
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Table 10b. Bycatch diagnosis from harbour porpoise strandings  in Centre/North Portugal, 2000–
2009. 
TIME-PERIOD STRANDINGS EXTERNAL EXAMINATION 
EVIDENCE OF 
BYCATCH % BYCATCH* 
2000–2009  94  94  35**  37.2 









b ) Available  data  suggest  that  the  North‐east  Atlantic  harbour  porpoise 
population had a  similar abundance and  range but different distribution 
pattern  in  2005  compared with  1994. However,  as  the  SCANS‐II  survey 
was undertaken in 2005, the year that implementation of the 812 regulation 






bycatch  in  the southern North Sea are gill‐ and  tanglenets  (Haelters and Camphuy‐
sen, 2009), much of which  is undertaken by vessels not  covered by EU Regulation 
812/2004. 
7.1.1.2 Common dolphin 




The  short‐beaked  common dolphin  is  the only Delphinus  species  recognized  in  the 
North Atlantic. In 2009, the WGMME agreed with the main conclusions from the AS‐




Distribution and abundance 
Common dolphins are abundant and widely distributed  throughout  the North‐east 
Atlantic, with summer sightings as far north as approximately 70ºN latitude, west of 
Norway  (Murphy,  2004, and  ref.  therein; Cañadas  et  al.,  2009, and  ref.  therein),  al‐
though  the majority  of  common  dolphin  sightings  have  been  reported  in waters 
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south  of  60°N. Distribution  patterns  in western  European waters  show  long‐term 
changes. During the 1930s to 1970s, an increase in strandings were reported along the 
Dutch  and Danish  coasts, which  coincided with  a  decline  along  the  Irish  and  the 
southern and western English coasts; this strongly suggests a shift in the general dis‐




D.  delphis  are  distributed,  at  least  during  summertime,  from  coastal waters  in  the 
North‐east Atlantic to the mid Atlantic ridge, and as far south as the Azores (Figure 
18). In fact, D. delphis may be distributed across the whole North Atlantic, between 35 
and 55°N  (partially covering a  region heavily  influenced by  the Gulf Stream/North 
Atlantic drift). However, as a  consequence of a  lack of observer  effort, beyond  the 
mid Atlantic ridge  (approx. 30–40°W),  the  full distributional  range of common dol‐
phins  in  the North Atlantic Ocean  is not known  (Murphy  et  al., 2009). Further,  the 









viduals are present  throughout winter, particularly  in south;  in  the western English 
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mon  dolphins  stranded  along  the  Danish  coastline  between  2001  and  2003  and 
smaller schools containing up to ten individuals have been sighted (ICES WGMME, 
2005).  Further  since  1993,  common  dolphins  have  been  reported  (sightings  and 
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Figure 20. Sightings of common dolphins during SCANS‐II in July 2005 (SCANS‐II 2008). 
West of Scotland and Ireland 




SCANS‐II estimated 11 661 D. delphis  in near shore waters off  the west coast of  Ire‐
land, 2199 in near shore waters off the Scottish west coast, and an additional 1454 in‐
dividuals were  sighted  in  continental  shelf waters off western  Ireland and western 
and northern Scotland during July 2005 (Table 3). 
Celtic Sea, western approaches, western English Channel and Irish Sea 
SCANS‐II  reported 11 141  (CV = 0.61) common dolphins  in  the Celtic Sea and con‐
tiguous shelf waters, 4919 (CV = 0.82) individuals in the western English Channel and 
825  (CV = 0.78)  in  the  Irish Sea  in  July 2005  (Table 11).   Highest densities were  re‐
ported  in  the Celtic Sea and extending  into St George’s Channel/southern  Irish Sea, 
along  the  continental  shelf  off  southwest  Ireland  and west  of Brittany,  and  in  the 
western English Channel. 
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Table 11. Results from SCANS‐II, estimates of group abundance, mean group size, animal abun‐
dance and animal density (individuals.km‐2) for (a) D. delphis (Hammond et al., in prep). CVs are 
given  in parentheses.  Figures  in  square  brackets  are  95%  confidence  intervals. There were  no 
sightings of D. delphis in blocks H, J, L, M, S, T, U, V and Y. 
BLOCK GROUP ABUNDANCE MEAN GROUP SIZE ANIMAL ABUNDANCE ANIMAL DENSITY 
B  378 (0.73)  13.0 (0.36)  4919 (0.82)  0.040 (0.82) 
N  1256 (0.58)  1.8 (0.14)  2199 (0.60)  0.072 (0.60) 
O  375 (0.69)  2.2 (0.36)  825 (0.78)  0.018 (0.78) 
P  999 (0.31)  11.2 (0.57)  11 141 (0.61)  0.056 (0.61) 
Q  505 (0.85)  2.9 (0.39)  1454 (0.81)  0.010 (0.81) 
R  1266 (0.70)  9.2 (0.19)  11 661 (0.73)  0.302 (0.73) 
W  1434 (0.26)  12.5 (0.17)  17 916 (0.22)  0.129 (0.22) 






Strong  seasonal movements  have  been  reported within  this  region, with  dolphins 
being  more  widely  dispersed  in  deeper  offshore  waters  during  summer  (May–
October) compared with  the winter period  (November–April); when  there  is a pro‐
nounced concentration in the shelf waters of the western English Channel and further 
offshore parts of the Celtic Sea (WGMME 2005).  Using sightings data from platforms 










in  the English Channel during winter  (MacLeod  et al., 2009). This  increase  is corre‐
lated with an increase in reported strandings of this species along the southwest coast 
of the UK during winter (Jepson et al., 2005). 
For  a  large  number  of  common  dolphins  that  strand  along  the UK  coastline,  pre‐
dominantly in the southwest, cause of death has been attributed to incidental capture 





























































UK-died from other causes
 
Figure  21. Cause  of  death  for  necropsied  common  dolphins  from  the UK  (n=  461,  1990‐2006). 
(Taken from Murphy, 2008). 
 
Figure  22.  Inter‐annual  variation  in UK  regional  strandings  of  common  dolphins  (2004–2008). 
(Taken from Deaville and Jepson, 2009). 
French and Iberian waters 














that common dolphins are distributed  throughout  the Bay of Biscay at  this  time of 
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Figure  24. Surface maps of  smoothed predicted  abundance of  common dolphins  in  the Bay of 
Biscay in May (G. Certain, unpublished data).  Data obtained between 2003 and 2008. 
Along  the Galician coast, an  increase  in the number of stranded D. delphis has been 
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ing  the 1990s.   The NASS survey was carried out by Faroese  scientists  in 1995 and 
covered two large areas (NASS east and NASS west) to the north and west of Ireland. 
The estimated abundance  in  the W Block of  the NASS‐95 Faroese  survey, which  is 





Atlantic  is  shown  in  Figure  26.  Very  small  numbers  of  common  dolphins  were 
sighted in areas where animals were seen in high abundance during the NASS 1995 
surveys. In 2007, no sightings of common dolphins were made south of 57°N  in the 
central  strata with  the  southern border at 52.5°N and 27° and 37°W  (Lawson  et al., 
2009).  In 2009, the IWC Sub‐Committee on Small Cetaceans noted that based on these 
results  there did seem  to be a change  in density of short‐beaked common dolphins 
west beyond the CODA area. Several potential reasons for this were identified: i) dif‐






















tional analysis and  investigations are  required  to  investigate  this  further. 
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mon  and  striped  dolphins  prior  to  2004  is  presented  in  Table  13  (taken  from 
(Northridge  and  Fortuna,  2008).    Since  2004,  among  others,  the  French  Scientific 
Group of Interest for Mediterranean Marine Mammals (GIS3M) has carried out stud‐
ies  in  the Pelagos Sanctuary  in  the northwestern Mediterranean Sea, which  focused 
on  assessing  the  distribution  of  both  large  whale  species  (Sperm  whale  and  Fin 
whale)  and  small  cetaceans,  including  striped dolphins.  Italy  conducted  two  aerial 
surveys within  the Pelagos Sanctuary during summer and winter of 2008 and 2009, 






majority  of  cases, maps  and  data  from  studies  undertaken  since  2004  are  not  yet 
available. 
7.1.3.1 Common dolphin 
Population structure 
Natoli et al. (2008) undertook a study  to assess  the population structure of common 






of  the Mediterranean Sea should be considered  independently  in further actions  to‐
wards the conservation of this species (Natoli et al., 2008). 
Distribution and abundance 
The  common dolphin Mediterranean Sea population  is believed  to have  suffered a 
steep decline during the last 30–40 years, and in 2003 it was is listed as ‘endangered’ 
in the IUCN Red List. In 2006, it was included in Appendix I and II of the Convention 
on  the Conservation of Migratory Species  (Bonn Convention  ‐ CMS). The causes of 
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their generalized decline  in areas where  this species was known  to have  inhabited, 
such as the central and eastern Mediterranean Sea, remain poorly understood but are 
thought  to  include  prey  depletion  and  bycatch. However,  as  large  regions  of  the 
Mediterranean Sea have not been fully surveyed, i.e. regions of the southern Mediter‐




the  common dolphin  in  the Mediterranean Sea. This  species  is now only  relatively 













Western Mediterranean Sea 
The Alborán Sea and Gulf of Vera are considered as  the most  important remaining 







of  the Alborán Sea which  included continental shelf waters,  the area where highest 
densities of D. delphis have been reported, whereas the Forcada and Hammond esti‐
mate was for the whole basin, excluding coastal/continental shelf waters. 
Cañadas  and  Hammond  (2008)  reported  that  the  average  density  was  higher  in 
summer than in winter, and higher in the northwestern Alborán Sea than in the east‐
ern Gulf of Vera. No overall  trend  in abundance was observed  in  the northern Al‐
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borán  area. However,  a decline was observed  in  the Gulf of Vera, with  a  summer 
density threefold lower in the period from 1996 to 2004 than in 1992 to 1995 (see Fig‐
ure 28).   Groups with calves and  feeding groups preferred more coastal waters.   A 
new  abundance  estimate and maps  for  this  region  incorporating data  collected be‐
tween 2004 and 2009 will be available at the end of this year (Cañadas, pers. comm.). 
 
Figure 28. Surface maps of predicted abundance of D. delphis  for  the Gulf of Vera  (a) between 
1992 and 1995, and (b) between 1996 and 2004 (taken from Cañadas and Hammond, 2008). 
Eastern Mediterranean Sea 
Once common dolphins were relatively abundant in the area of Kalamos of western 
Greece, however numbers have declined dramatically over the past decade. A series 
of photo‐identification mark‐recapture abundance estimates  calculated  for  common 
dolphins in Kalamos indicated a rapid decline from about 150 animals in 1996 to ca. 
15  common dolphins  in  2007  (Bearzi  et  al.,  2008). During  this  study,  five  common 
dolphins with mutilations were found stranded near Paleros between December 2004 
and April 2005. Of those, only one animal could be examined and based on mutila‐






site known as  ‘Inner  Ionian Sea Archipelago’  (or area GR2220003).  It has been sug‐
gested that common dolphins may disappear from this region unless strict protection 
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measures are enforced, such as the implementation of fishery management measures 
to reduce overfishing (Bearzi et al., 2008; 2010). 
7.1.3.2 Striped dolphins 
Population structure 




population genetic  structure based on genetic differentiation between  the  compari‐
sons  of  putative  populations  and  significant  differences  in  tissue  pollutant  levels 
(Aguilar et al., submitted). Separation of the eastern and western Mediterranean Sea 
basins occurs at the Italian Peninsula, where Europe is linked with Africa, and it has 
been suggested  that  this may have  influenced  the genetic separation of striped dol‐
phins  in  this  region  (Gaspari  et  al., 2007). Mitochondrial DNA analysis was under‐
taken using  samples obtained  from Gibraltar  to Greece, and yielded 59 haplotypes 
(n=166). No haplotypes were shared between Gibraltar and Greece, thus supporting 





Distribution and abundance 
Although  the  striped dolphin  is  the most  abundant  cetacean  in  the Mediterranean 
Sea,  in both  the eastern and western basins,  it  is not  found at uniform densities.  It 
typically shows a preference for highly productive, open waters beyond the continen‐
tal shelf (Forcada et al., 1994; Frantzis et al., 2003; Gannier, 2005; Notarbartolo di Sci‐





the Mediterranean  Sea  as  ‘vulnerable’  on  the  IUCN Red List.    It  is  suspected  that 










terranean,  see Figure  27)  to  estimate winter  (January, February)  and  summer  (Au‐
gust)  abundance  of  striped  dolphins. During winter  2009,  114  sightings  of  striped 
dolphins were  reported. Using  the multiple  covariate method, MCDS,  the  uncor‐








95%  CI=15 377–42 658)  (Lauriano  et  al.,  2009).  These  results  raise  concern  that  the 
abundance of striped dolphins in the Pelagos Sanctuary may be declining (Lauriano 
et al., 2009). 
Western Mediterranean Sea 
The absolute abundance for striped dolphins in the northern Alborán Sea and Gulf of 
Vera  (1992–2008) was 14 220  (CV=0.18, CI = 8827–17 764, density = 0.72 dolphins/sq 
km)  (Höschle  and Cañadas, unpublished data). Relative  abundance was highest  in 





The  distribution  and  abundance  data  available  for  common  and  striped  dolphins 
cannot be used to evaluate the impact of the Regulation 812/2004 due to a lack of con‐
temporary  population  abundance  estimates  for  both  species within  the Mediterra‐
nean Sea. 
As  reiterated  in  successive meetings  of  the ACCOBAMS  Scientific Committee  it  is 
imperative  that baseline population  estimates  and distributional  information  is ob‐
tained  for cetaceans  in  the Mediterranean Sea  (ACCOBAMS, 2008). Further  in 2009, 
and previous years, the IWC Sub‐Committee on Small Cetacean recommended that a 
survey be carried out  to obtain basin‐wide estimates of abundance  for cetaceans  in 
the Mediterranean Sea. The SC  subcommittee  recommended  that  the planning and 
implementation of such a survey proceeded as quickly as possible. 




reported  in Moroccan driftnets, and  it has been estimated  that over a 12‐month pe‐
riod  (December 2002 and September 2003)  the estimated bycatch  rate by  the whole 
driftnet  fleet  in  the Alborán Sea  targeting swordfish  (Xiphias gladius) was 3110–4184 
dolphins  (including  both  the  common  and  striped  dolphin)  (Hassani  et  al.,  1997, 
Tudela et al., 2005). 
 

























common  dolphin Delphinus  delphis  in  the  southwestern Mediterranean:  implications  for 
conservation. Endangered Species Research 4(3): 309–331. 
Forcada,  J., Aguilar, A., Hammond,  P.S.,  Pastor, X.,  and Aguilar, R.  1994. Distribution  and 















Garcia‐Martinez,  J., Moya, A., Raga,  J.A., and Latorre, A. 1999. Genetic differentiation  in  the 
striped  dolphin  Stenella  coeruleoalba  from  European waters  according  to mitochondrial 
DNA (mtDNA) restriction analysis. Molecular Ecology 8(6): 1069–1073. 
 










































ICES WGMME REPORT 2010 |  129 
Table 13. Abundance estimates within the ACCOBAMS area (taken from Northridge and Fortuna (2008). All surveys were undertaken prior to 2004. 











889 400  in‐ & offshore  1991  117 880  0.22  68 379–214 800  Distance sampling  (Forcada et al., 1994) 
Corso‐Ligurian basin  8, 9, 11  58 269  in‐ & offshore  1992  25 614  0.25  15 377–42 658  Distance sampling  (Forcada et al., 1995) 





133 800  in‐ & offshore  1991–1992  30 774  0.36  17 433–54 323  Distance sampling 
(Forcada and Hammond, 
1998) 










11  240 490  in‐ & offshore  1991–1992  48 098  0.24  29 388–78 721  Distance sampling 
(Forcada and Hammond, 
1998) 
Alboran Sea (4)  1 to 4  88 640  in‐ & offshore  1991–1992  17 728  0.33  9507–33 059  Distance sampling  (Forcada and Hammond, 
1998) 
Central Spanish Mediterranean 












333 025  in‐ & offshore  1991–1992  39 963  0.38  18 206–87 721  Distance sampling  (Forcada and Hammond, 
1998) 
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Aeolian Islands (Italy)  10  13 200  in‐ & offshore  2002–2003  4030  0.30  2239–7253  Distance sampling  (Fortuna et al., 2007) 
Common dolphin (Delphinus delphis) 
Alboran Sea   1 to 4  92 100  in‐ & offshore  1991–1992  14 736  0.40  6923–31 366  Distance sampling  (Forcada and Hammond, 
1998) 








N CV 95% CI ESTIMATION METHOD SOURCE 
Common dolphin (Delphinus delphis) 
Turkish Strait   28  ~100  inshore  1997  773  ‐  292–2059  Distance sampling  (IWC 2004) 
Turkish Strait  28  ~100  inshore  1998  994  ‐  390–2531  Distance sampling  (IWC 2004) 
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7.2 Harbour porpoise management units in the North-east Atlantic 
7.2.1 Introduction 







the North‐east Atlantic  (France  to Norway)  and  Iberian  populations.  Results  sug‐
gested  that north of  the Bay of Biscay both genetic and ecological approaches  con‐
verged  toward  a  similar  conclusion:  harbour  porpoises  form  a  continuous  system 
under isolation by distance (i.e. the greater the distance the smaller the genetic corre‐
lation) displaying regional habitat‐related variation in genetic, demographic and eco‐
logic properties. The  Iberian population, which displayed  a  very  small population 
size, was  further  qualified  as  an  independent demographically  significant unit,  al‐
though belonging to the Atlantic evolutionary significant unit. Based on these results, 
the WGMME  recommended  that  the  Iberian  harbour porpoise population  and  the 
North‐east Atlantic harbour porpoise continuous system population (France to Nor‐
way) are managed separately (ICES WGMME, 2009). 
One of  the main problems  identified  in  this assessment was how  to categorize con‐
tinuous process for management and conservation purposes. The dilemma  in defin‐
ing management units  in  a  continuous  system will  essentially  lead  to problems  in 
















viewed all available  literature, and assessed unpublished data,  in order  to decipher 
contemporary existing  stock  structure with  the North‐east Atlantic  (see  (Evans and 
Teilmann, 2009). The WG reviewed data  from studies on genetics  (mtDNA and mi‐
crosatellites),  skull  morphometrics,  fatty  acids  and  diet,  stable  isotopes,  parasite 
loads, contaminant loads and telemetry. The WG only recommended minor changes 
to earlier divisions, and  these mainly  in  the  light of recent more comprehensive ge‐
netic studies (such as (Fontaine, 2008; Fontaine et al., 2007) and the combining of in‐
formation  from  other  approaches  (e.g.  Danish  telemetry  studies)  so  as  to  derive 
Management Units that were not so heavily based upon genetics (Evans et al., 2009). 
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This  therefore  enabled  the  identification of  “ecological  stocks”  i.e. a group of  indi‐
viduals of the same species that co‐occur in space and time and have an equal oppor‐



















The main changes  from earlier  stock divisions  include: dividing  the North Sea  into 
two MUs along a median (at this stage arbitrary) line, running NNW–SSE; inclusion 




with  its  western  boundary  being  around  the  Darss/Gedser  underwater  ridge  or 
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Within the North‐east Atlantic (France to Norway) harbour porpoise continuous sys‐
tem population,  seven  separate Management Units have been defined. Although  a 
number  of  studies  justified  the  existence  of  these  separations,  these  are not  closed 
systems and movements of animals between Management Units will occur. The level 







Danish waters) with  a  transition  zone  at  the Kattegat  (Wiemann  et  al.,  2010),  thus 
backing up  recent  telemetry  studies  and designating  the  inner Danish waters  as  a 
separate MU. Very few porpoises remain in the Baltic proper. 
7.2.3 Recommendations 
1 ) The WGMME  reiterates  its  recommendation  from  last year and  strongly 
recommends that the Iberian harbour porpoise population should be given 
a high priority  for  conservation, as a  consequence of  its presumed  small 





3 ) Based  on  the newly described harbour porpoise Management Units,  the 
WGMME  recommends  to  ASCOBANS  the  establishment  of  a  separate 
conservation plan for the harbour porpoise Inner Danish Waters MU. 
4 ) The WGMME  also  recommends  to ASCOBANS  to  take  into  account  the 
existence  of  the  two  newly  designated  harbour  porpoise  Management 
Units  in  the  North  Sea,  North‐eastern  North  Sea  and  Skagerrak  and 
Southwestern North Sea and Eastern Channel, within  their harbour por‐
poise North Sea conservation plan; with  the  inclusion of  the Shetland  Is‐
lands,  Skagerrak  and  northern Kattegat within  the North‐eastern North 
Sea MU. 
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7.3 Update on Cetacean Offshore Distribution and Abundance in the 
European Atlantic (CODA) 






tion, with higher densities predicted  to occur  in  the  southern part of  the  surveyed 
area  (Bay of Biscay), and associated with  the shelf break  (Figure 31a, b, c). Highest 




Bay of Biscay, and off  the northwest coast of  the Hebrides  (Figure 32a).   Two main 
areas of distribution were predicted for beaked whales in the surveyed area: the in‐
ner part of the Bay of Biscay in association with the deep underwater canyons; and in 
the northwestern part of  the  surveyed area, west of  the Hebrides, Scotland  (Figure 
32b). Higher densities of fin whales (and large whales) were predicted in the south‐
ern part of  the surveyed area,  in areas of sea surface  temperature ranging  from 16–
19˚C, and depths between 1000–3000 m (Figure 32c). 
7.3.1 References 
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Figure  32.  Surface maps  of  smoothed  predicted  abundance  for  (a)  sperm whales,  (b)  beaked 
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7.4 Distribution and preliminary abundance estimates for cetaceans seen 
during Canada’s marine megafauna survey; a component of the 2007 
TNASS 
7.4.1 Introduction 
The Canadian Department  of  Fisheries  and Oceans  (DFO)  conducted  a  large‐scale 
aerial survey of marine megafauna in the Northwest Atlantic during summer 2007, as 








ings made during  the Canadian aerial survey effort are  indicated with blue circles  (Newfound‐
land  and Labrador)  and  red  squares  (Cape Breton, Scotian Shelf,  and Gulf). The darker green 
survey block  in  the Bay of Fundy was  flown by NOAA;  sightings  collected during  the NOAA 
survey are indicated with purple triangles. Taken from Lawson and Gosselin (2009). 
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7.4.2 Results 
In all 1801 sightings of 11 494  individual cetaceans  from  twenty species were made 
during this survey. Within this region Lawson and Gosselin (2009) estimated popula‐
tion indices for species with >20 sightings. The most common species were dolphins, 
with  an  estimated  53 625  (CI:  35 179–81 773)  common  dolphins,  5796  (CI:  2,  681–
13 088) Atlantic white‐sided  dolphin,  4862  (CI:  2204–8801)  harbour  porpoises,  and 
34 462  (95% CI: 20 560–57 862) unknown dolphin  species. Long‐finned pilot whales 
were  the most  abundant medium‐sized  species  (6134;  95% CI:  2774–10 573), while 





species) and higher encounter  rate  (0.13  sighting/km) of marine mammals  than  the 
Gulf of St Lawrence (16 species, 0.04 sightings/km), northern or southern Newfound‐
land (0.0005 and 0.002 sighting/km), and the Labrador Shelf (0.0001 sighting/km). The 
St Lawrence Estuary  is  the only stratum within  the Gulf  that provided a higher en‐
counter  rate  value  (0.14  sighting/km)  than  the  Scotian  Shelf,  primarily  due  to  the 
presence of beluga whales (0.13 sighting/km). Abundance was lower for a number of 
species than expected, particularly common dolphin, harbour porpoises, fin whales, 






ceans  in  the Northwest Atlantic, some which are  listed under  the Canadian Species 
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7.5 Present status of the Saimaa ringed seal population 
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in  the Baltic Area, E. Helle, O. Stenman and M. Wikman  (eds,)  . Kala‐  ja  riistaraportteja 
346:38–40. 
Sipilä,  T.  and  Kokkonen,  T.  2008:  Saimaannorppakannan  tila  vuonna  2007.  Ilmaston 









7.6 Grey seal prey consumption 












tonnes  (95% CI:  2484–5760) of  cod. This  figure  rose  to  8344  tonnes  (95% CI:  5000–
15 000) in 2002, 3.7% of the estimated stock size. Between 2002 and 2007, the total es‐
 





West coast of Scotland and Shetland 
Grey seal prey consumption estimates off western Scotland and Shetland were pro‐
vided by Hammond and Harris (2006), based on scat samples collected  in 1985 and 
2002.  They  detected  significant  differences  in  grey  seal  diet  in  different  areas,  but 
found limited evidence of changes in diet between 1985 and 2002. The main changes 







sion VIa  (west of Scotland) and may  impair  the ability of  the cod  stock  to  recover; 
though  they  emphasized  that  the  limited data  available makes  including grey  seal 
predation in the cod assessment problematic and their conclusions tentative. 
A  study of  the potential  impact of harbour  seals on  a  small  cod population  in  the 




been  started  that  covers  all  the  Scottish  populations  of  grey  and  harbour  seals 
(http://www.sealdietscotland.co.uk). Work  is  also underway  to  refine  the grey  seal 
population models  (SCOS, 2008). Once  completed,  these  should hopefully  improve 
our understanding of  the current  impact of grey seal predation on cod recruitment. 
Overall, it seems unlikely that cod is a fixed proportion in the seal diet, and that it is 
more  likely  that  the proportion of  cod  in  the diet would  reduce as  cod abundance 
declines. 
ICES Advice (2009) evaluated impacts of the environment on cod stocks and reported 
on  the general warming  trend of  the Northern Shelf waters. A negative  impact on 
recruitment with rising sea temperature has been shown for cod  in the warmer wa‐
ters of  this species’  range,  including cod off  the west coast of Scotland  (Brunel and 
Boucher,  2007).    The  balance  between  these  effects,  and  the  other  environmental 



















Pope,  J. G.,  and Holmes,  S.  J.  2008.  Length‐based Approaches  compared  to Age‐based Ap‐
proaches  to Determining  the Significance of Grey Seal Feeding on Cod  in  ICES Division 
VIa. ICES CM 2008/F:08. 
SCOS. 2008. Scientific Advice on Matters Related to the Management of Seal Populations: 2008. 
Sea  Mammal  Research  Unit.  98pp.  http://www.smru.st‐
andrews.ac.uk/documents/SCOS_2008_v1.pdf. 







these  targets need  to be sufficient  to  limit extinction risks but generally  they are  in‐
tended to go beyond that point. 
Currently, under  the EU Habitats Directive,  these  targets are set by Member States 
(DocHab‐04‐03‐03:http://www.lcie.org/Docs/Legislation/DocHab‐04‐03‐03  rev3.pdf), 
and appears to be implemented differently in different countries. Potential Biological 
Removal, a method  incorporated  in  the US Marine Mammal Protection Act  (Wade, 






rithm  in  its  Revised Management  Procedure,  but  also  aims  to maintain  cetacean 
populations above  a  fixed proportion  (72%) of  their  carrying  capacity  (IWC,  1999). 





them  to  their  “natural”  carrying  capacities  (HELCOM  Recommendation  27–28/2 
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http://www.helcom.fi/Recommendations/en_GB/rec27–28_2).  They  use  two  thresh‐
olds for deciding applications to shoot seals around fishing gear: no shooting is per‐
mitted  from populations below a  lower  threshold, and  strong  evidence  is  required 
that  the population will  continue  to  increase before permission  is granted  to  shoot 
animals  from  a population between  this and  the maximum  sustainable yield  level, 






tific decision.  In practice  the  targets  are  often  implicit  and  automated,  and  are  as‐





mated  conservation  targets  and  towards  the  explicit  definition  and  justification  of 
target population sizes and management objectives. 
7.7.2 References 
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8 ToR e. Provide information on abundance, distribution, population 
structure and incidental capture of marine mammals off the Azores 
8.1 Cetaceans 
8.1.1 Species distribution, abundance and migration 
The  following overview of  cetacean  research  in  the Archipelago of  the Azores was 
extracted  from  peer  reviewed  publications  and  unpublished  data  provided  by  the 




37)  (Silva  et  al., 2003). The  exception was  the  sperm whale  (Physeter macrocephalus), 
due to studies associated with commercial whaling (Clarke, 1956; Ávila de Melo and 
Martin,  1985).  Strandings  and  opportunistic  sighting  records  were  the  principal 





(Ziphius  caviorstris) and Gervais’ beaked whale  (Mesoplodon  europaeus). Their  list  in‐
cluded 22 species, but species records for harbour porpoise (Phocoena phocoena), long‐
finned  pilot whale  (Globicephala melaena),  northern  right whale  (Eubalaena  glacialis), 
and blue whale (Balaenoptera musculus) were considered “dubious”. The latter desig‐
nation was based on either animals recorded in the historical data (e.g. right whales) 
or  uncertainty  regarding  the  species  identification  (e.g.  harbour  porpoise).  Subse‐
quent publications have increased the number of cetaceans stranded or sighted in the 
archipelago,  and  confirmed  the  occurrence  of  “dubious”  species. Based  on  strand‐
ings, Gonçalves  et  al.  (1996)  added  fin whale  (B.  physalus)  and dwarf  sperm whale 
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Figure 37. Map  showing  the Archipelago of  the Azores  in  the Atlantic Ocean and  the western, 
central and eastern  island groups. The dashed  line shows  the  limits of  the Economic Exclusive 
Zone of the Azores (map by Ricardo Medeiros / ImagDOP). 
Since,  the  last quarter of  the  20th  century a  substantial  level of  cetacean  ecological 
studies  has  been  conducted  in  the  Azores.  The  following  is  an  overview  of  the 
breadth and scope of that research. 
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and published information on their distribution at sea is scarce. Therefore, published 
information  presented  in  this  report  was  supplemented  with  data  collected  by 
DOP/UAç  during  boat‐based  surveys  and  land‐based  observations.  DOP/Uaç  has 
been carrying out opportunistic surveys in all islands of the Azores since 1999 (Silva 
et  al., 2008). Often  these  surveys did not  follow predetermined  tracks nor did  they 
ensure  equal probability of  coverage within  the  study  area. Nevertheless,  cetacean 
sighting and effort data were collected following the same protocol and can be used 





ing Network  (RACA) were  used  to document  the  occurrence  of  species  that were 
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mother and calf pair, were photo‐identified and seen repeatedly in July and August 
foraging around the islands of Pico and Faial (Steiner et al., 2007). 
Sei whales were  first documented  in  the Azores  in 1989  (Gordon  et al., 1990). Data 
from boat‐based surveys carried out by DOP/UAç suggests sei whales were the sec‐








from April–June,  but  absent  from  July–October. However,  recent  information  col‐
lected by DOP/UAç indicates fin whales were the most abundant baleen whale spe‐
cies  in  the Azores and were present  from  January  to October, with higher sighting 
















DOP/UAç data shows  that sperm whales were among  the most  frequent and abun‐








sperm whales  in  the Azores  by  calculating  lagged  identification  rates  (Whitehead, 
2001). Data were best described by an emigration–re‐immigration model. According 





summers  suggest  a  population  of  300–800  female  or  immature  sperm  whales  in 
summer  in  the study area. Estimates of  the population  that visits  the study area  in 
summer were made using  a model  selected  from  the  Jolly‐Seber  family. The  open 
 




Kogia  spp. were  rarely encountered during boat‐based  surveys and were never ob‐















late spring and summer. According  to data  from DOP/UAç boat‐based surveys,  the 








Beaked whales of  the genus Mesoplodon were common  in  the Azores accounting for 
almost 3% of all sightings. Mesoplodon spp. were observed every month between Feb‐
ruary and October but  seemed  to be more common during  summer. Sighting  rates 

















and areas with higher slopes, and  tended  to avoid depths greater  than 1000 m, and 
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slopes smaller than four degrees. Bottlenose dolphins showed a clear preference for 
areas within 2–5 km from the islands, and areas >25 km away, which is likely related 
to  the presence of a  large shallow‐water seamount complex  in  the central group of 
islands. The models also  indicated persistence of dolphin‐habitat  associations,  sug‐
gesting the possibility of identifying important areas of habitat for this species based 






temporary migrants  from within or outside  the archipelago, or  transients. Resident 
dolphins showed strong geographic fidelity to the area but estimates of home range 
size were  three  times  larger  than previously  reported  for  this species, possibly as a 
result of the lower availability of food resources and lack of predation pressure. The 





(95% CI: 85  to 152) and 334  (95% CI: 237  to 469) and  the number of subadult  indi‐
viduals varied from 300 (95% CI: 232 to 387) to 434 (95% CI: 316 to 597). 
The seasonal occurrence of spotted dolphins in the Azores was very noticeable: first 
sightings occurred  in early May and  the highest relative abundance was reached  in 
July or August, depending on the years.  By October the species disappeared from the 
region.  Between  July  and  September,  spotted  dolphins  usually were  the most  fre‐




Sightings  of  striped  dolphins  (Stenella  coeruleoalba)  from  land‐based  observations 
were rare and, with the exception of a sighting in October, limited to summer, from 





Common dolphins were  the most  frequently  sighted and abundant  cetacean  in  the 
region. It accounted for 38% of all sightings made during boat‐based surveys and had 
a mean sighting rate of 1.1 schools per 100 km of daily effort. Animals were recorded 
year‐round  in  the Azores but showed a significant  reduction  in  relative abundance 
during summer and autumn  (June  to October), although  this pattern was more evi‐
dent  in  some  years.  In  contrast,  common  dolphin  relative  abundance  varied  only 
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Quérouil  et  al.  (2008)  examined mixed‐species  associations  involving  common dol‐
phin, bottlenose dolphin, striped dolphin and spotted dolphin based on 4369 sight‐
ings  of  at  least  one  species  between  2001  and  2004. Data  sources were  dedicated 
cetacean  surveys  from DOP/UAç  and  from  fisheries  observers.  The  percentage  of 
sightings in association was low (2–7%) for all species except striped dolphin, which 







Risso’s dolphin  (Grampus griseus) was  the  fifth most common species  in  the Azores, 
comprising nearly 6% of all sightings. Boat‐based sighting data showed gaps  in  the 






socializing  groups  of  ~175  individuals  have  been  observed.  Based  on  photo‐
identification  data  collected  from  2004–2006, Hartman  et  al.  (2008)  identified  1028 
Risso’s dolphins at Pico Island. High resighting rates suggest strong site fidelity for a 
part of this population. These authors found that dolphins formed strong and stable 
bonds and  suggested  that dolphins  identified  in  this area  likely  composed a  single 
social network. 
False killer whales (Pseudorca crassidens) were regular visitors in the region and were 




based data  that also showed higher mean sighting rates  in  those months.  In 40% of 
the land‐based sightings, false killer whales were seen in association with bottlenose 
dolphins. 
Short‐finned pilot whales  (Globicephala macrorhynchus) were  frequently  sighted  and 
were recorded in every month, with the exception of December. Similar to false killer 




Killer whales  (Orcinus  orca) were  uncommon  in  the Azores,  being  sighted  two  or 
three  times  per  year.  Sightings  occurred  between  February  and  August.  Groups 
ranged from five to seven individuals. 




lite  telemetry. Data on sei whale movements  from satellite  telemetry  indicate a  link 
 








tween  the  Labrador  Sea  and Nova  Scotia  proposed  by  the  International Whaling 
Commission  [IWC]  (Mitchell  and Chapman,  1977;  Perry  et  al.  1999). On  the  other 


















cursion  to  the Azores  and  back means  that  long‐distance movements  are  not  re‐
stricted  to  individuals with  lower  site  fidelity  to  the  population’s  critical  habitats 
(Silva et al., in prep). 
Wenzel et al. (2009) reported a resighting of a humpback whale photographed in the 
Azores  in  June 2006  that was recaptured  in Cape Verde on April 2009. The authors 





et al.  (2009) using microsatellite analyses. Their  findings suggest  that sperm whales 
visiting the Azores are part of a  large single population, showing site fidelity to the 
Azores, and both high genetic diversity and an absence of  inbreeding. The authors 







Mediterranean  Sea  and  the North Atlantic  (Drout,  2003).  Steiner  et  al.,  (2009) used 
photo‐ID data  to examine  the  long distance movements of male sperm whales, and 
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made three matches of animals moving between the Azores and Norway (~2400 nm). 
In addition  to  these, a  two‐way movement between  the Azores and  the Canary  Is‐
lands was documented for one female (Steiner, pers. comm.). Recoveries of harpoons 





the  island groups  (Silva et al., 2008). Also, dolphins  from different genders and age 
classes  showed  similar  ranging patterns. The high mobility  of  individuals  and  the 
varying patterns of residence  in any single area suggest  that bottlenose dolphins  in 
the Azores constitute a single and open population, composed of several geographic 






the Mediterranean  Sea  and Northwest Atlantic  pelagic  populations,  and  a  lack  of 
population structure within the Azores (Quérouil et al., 2007). This information is in 
agreement with results from fatty acid analyses showing no differences in fatty acid 
profiles  between  genders  or  age  classes  and  between  dolphins  living  in  different 
groups of  islands of  the Azores  (Walton  et  al.,  2007). MtDNA  indicated  significant 
differentiation between the Azores and Madeira, but not between the two archipela‐
gos and mainland Portugal, although  the  latter result could be due  to small sample 
size  for  the mainland  (Quérouil  et  al.,  2007). Microsatellites  showed no population 
differentiation between  the  three  study  sites. MtDNA  sequences  indicated  that  the 
population of  the Azores was significantly differentiated  from all  the Atlantic Basin 
populations except the Northwest Atlantic pelagic population. The population of the 
Azores would thus be of the pelagic type, despite the fact that bottlenose dolphins are 
primarily  encountered within  9  km  from  the  shore  in Azorean waters  (Silva  et  al. 
2003). 
In  the North‐east  Atlantic,  common  dolphins  are  one  of  the most  abundant  and 
widely distributed small cetaceans.  To date, one population has been reported within 
this region, ranging from Scotland to Portugal, and with separate populations in the 
Mediterranean  Sea  and North‐west Atlantic  (Murphy  et  al.,  2009;  ICES WGMME, 
2009).  The  actual  distributional  range  of  the North‐east Atlantic  population  is  un‐










Quérouil  et  al.  (submitted)  examined  the  population  genetic  structure  of  common 
dolphins  in  the Azores  and Madeira,  sequencing part  of  the mitochondrial  hyper‐
variable  region,  screening  a dozen microsatellite  loci  from  147  individuals. The  re‐
 




per  generation”  threshold  that was  formerly  used  to  assess  connectivity  between 
populations, as well as the more realistic “up to ten migrants per generation” thresh‐

























Silva  et  al.  (2002;  submitted)  examined  interactions  between  cetaceans  and  several 
fisheries  in  the Azores.   The  tuna pole‐and‐line  fishery  is one of  the most valuable 
fisheries in the Azores. The fishery operates from May to October and trip duration is 
from five to six days (Silva et al. 2002). Vessels search for tuna schools using seabirds 
and  floating objects as cues. From 1998  to 2006, 1526  trips were monitored, during 








most of  the  interferences,  followed by  spotted dolphins  (16%), bottlenose dolphins 
(10%).  A  couple  of  interactions were  observed with  striped  dolphins,  false  killer 
whales, and Risso’s dolphin (Silva et al., 2002, submitted). 
Incidental hooking of 59 dolphins was observed (48 common dolphins, nine spotted 
dolphins, one bottlenose dolphin, and one  small unidentified dolphin)  (Silva  et  al., 
2002). All animals were released alive by cutting the fishing line, thus the level of in‐
jury  or  subsequent mortality  is unknown. The majority  (80%) of  these  interactions 
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were observed during the first three years (1998–2000) of the study, and in 2003–2004 














2%  of  the  sets  observed  in  2004,  2005,  and  2006,  respectively.  Bottlenose  dolphins 
(n=68), common dolphins (n=10), and Risso’s dolphins (n=1) were the only cetaceans 











Between 1999 and 2005, observers were placed aboard  six  commercial boats  in  the 




ber  2001–January  2002  observers monitored  246  hauls  in  the  orange  roughy  (Hop‐
losethus atlanticus) trawl fishery; 2) In 2003 and 2004, observers monitored 200 sets in 





the squid  jig  fishery.  In  July 2009, DOP/UAç began monitoring  this  fishery  through 
interview  surveys  of  fishermen  and  by  placing  observers  on  board  fishing  boats. 
There were no reports of cetacean incidental mortality or injury associated with this 
fishery. In 74% of the 127 interviews, fishermen stated that dolphins interfered in the 
fishery  by  removing  the whole  squid  or  the  squid mantle  from  the  jigs. Dolphins 
were also responsible for damages to the fishing gear  in 11% of the events reported 
during  interviews. Cetacean  interaction was  reported  in 68% of  the  interviews con‐
ducted  in  the  island of S. Miguel  (n= 82) and  in 100% of  the  interviews  in S.  Jorge 
(n=15). The Risso’s dolphin was  the most  frequently  sighted  species during  fishing 
(60%) and was also responsible for most depredation events. The bottlenose dolphin 
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was the second most sighted species during fishing (22%), and responsible for 7% of 







8.1.4 Whale watching and dolphin swim programmes 
Oliveira  et al.  (2007)  reviewed  the whale watching management  in  the Azores. The 
process of creating a whale watching regulation started in 1995 when a proposal from 
a whale watching  operator was  submitted  to  the Regional Directorate  of  Tourism 
(DRT). Both parties with the DOP/UAç agreed to start developing the whale watch‐
ing  regulation.  In 1996, DOP/UAç  initiated a project  to determine  the best method‐
ologies to evaluate the impact of whale watching on cetaceans, develop a survey form 
to obtain tourist opinions on whale watching and to draft the whale watching regula‐
tions. The  refinement of  this proposed  legislation was based on  fieldwork  (Gaspar 
and  Gonçalves,  1997),  worldwide  regulations,  guidelines  and  recommendations 
(IFAW et al., 1995; IFAW 1996) and NGO’s and specialists’ opinions. Following sev‐
eral  revisions based on  stakeholder  input a  final  law was  created  in 1999. The  law 












animals, when detecting  avoidance  behaviour.  Sailing  boats must  have  the  engine 
turned on at all  times. Boats  should  coordinate among  themselves  to avoid having 
more than three boats within 300 m radius of a group, leaving priority to the first ves‐
sel that arrived. Swimming with most species is forbidden, although licences can be 
issued  for scientific  research and multimedia professionals. Swimming  is permitted 
for some species of dolphins, but under controlled conditions: no more  than 2 per‐
sons are allowed to be in the water simultaneously, swimmers cannot stay in the wa‐
ter  for  >15  minutes,  boats  are  required  to  have  a  crew  member  dedicated  to 
surveillance of swimmers. 
Magalhães et al. (2002) conducted detailed land‐based and boat‐based observations of 
sperm whale  behaviour  in  the  presence  and  absence  of whale watching  activities. 
Feeding was the main activity, and the presence of calves suggests that it is an impor‐
tant foraging site for female sperm whales with calves. Changes in feeding or social‐
izing/resting behaviour were not detected  in  the presence of boats. However,  from 
boat  based  observations,  as  opposed  to  land‐based  ones,  sperm whale  swimming 
speed and aerial displays increased when boats made manoeuvres considered inap‐
propriate  in  the code of conduct. The presence of swimmers  led  to a significant  in‐
crease  in  aerial  displays.  In  the  presence  of  boats, mature  females  and  immature 
individuals significantly increased mean blow interval when accompanied by calves. 
 




nose  dolphins  using  land‐based  observations  of  interactions with whale watching 
activities south of Pico Island. Sperm whale movements were significantly more lin‐
ear  in  the presence  of  boats. The presence  of  boats did  not  affect  significantly  the 






In  contrast,  bottlenose dolphin movements,  swimming  speed,  spatial  arrangement, 
aggregation  type or degree were unaffected by boats or  their distance of approach. 
Orientation of bottlenose dolphins relative to boats was not correlated with distance 
of  approach,  but  was  affected  by  course  changes  of  vessels,  but  not  their  speed 
changes  were unaffected by boats (Magalhães et al., 2007). 




of  lowest  vessel  activity.   Resting  rate was  negatively,  but  not  linearly,  related  to 
number of vessels, which explained  the difference observed between  low and high 










Azores.  Historical  records  denote  the  presence  of  Mediterranean  monk  seal 
(Monachus monachus) colonies, and the authors suggest that sealing by the early colo‐
nizers  likely extirpated  the population. Since  the beginning of  the 20th century,  the 
extralimital presence of  thirteen  individual  seals has been  recorded.   This  includes 
one  ringed  seal  (Pusa  hispida),  three Mediterranean monk  seals,  two  harbour  seals 
(Phoca  vitulina),  two  grey  seals  (Halichoerus  grypus),  one  harp  seal  (Pagophilus  gro‐
enlandicus), two hooded seal (Cystophora cristata), and two unidentified seals. 
8.3 Summary 
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LATIN NAME COMMON NAME TYPE OF RECORD FREQUENCY SEASONALITY 
Eubalaena glacialis (Muller, 1776)  Northern right whale*  S, C  A  ‐‐‐ 
Megaptera novaeangliae (Borowski, 1781)  Humpback whale  T, S  R  S (Spring–
Summer) 
Balaenoptera acutorostrata Lacépède, 1804  Minke whale  T, S  R  U 
Balaenoptera brydei cf. Anderson, 1878  Bryde’s whale  S  U  U 
Balaenoptera borealis Lesson, 1828  Sei whale  T, S  C  S (Spring–
Summer) 
Balaenoptera physalus (Linnaeus, 1758)  Fin whale  T, S  C  S (Spring–
Summer) 
Balaenoptera musculus (Linnaeus, 1758)  Blue whale  S  C  S (Spring–
Summer) 
Physeter macrocephalus (= catodon) Linnaeus, 1758  Sperm whale  T, S, C  C  Y 
Kogia sima Owen, 1866  Dwarf sperm whale  T  U  U 
Kogia breviceps (de Blainville, 1838)  Pygmy sperm whale  T, C  U  U 
Ziphius cavirostris Cuvier, 1823  Cuvier’s beaked whale  T, S  O  Y 
Hyperoodon ampullatus (Forster, 1770)  Northern bottlenose whale  S  O  S (Spring–
Summer) 
Mesoplodon bidens (Sowerby, 1804)  Sowerby’s beaked whale  T, S, C  U  U 
Mesoplodon europaeus Gervais, 1855  Gervais’ beaked whale  T  U  U 
Mesoplodon mirus True, 1913  True´s beaked whale*  T, S  U  U 
Mesoplodon densirostris (de Blainville, 1817)  Blainville´s beaked whale*  T, S  U  U 
Tursiops truncatus (Montagu, 1821)  Bottlenose dolphin  T, S, C  C  Y 
Steno bredanensis (Lesson, 1828)  Rough toothed dolphin  S  A  ‐‐‐ 
Stenella frontalis (Cuvier, 1829)  Spotted dolphin  T, S, C  C  S (Spring–
Summer) 
Stenella coeruleoalba (Meyen, 1833)  Striped dolphin  T, S, C  C  S (Spring–
Autumn) 
Lagenodelphis hosei Fraser, 1956  Fraserʹs dolphin*  S  A  ‐‐‐ 
Delphinus delphis Linnaeus, 1758  Common dolphin  T, S, C  C  Y 
Grampus griseus (Cuvier, 1812)  Risso’s dolphin  T, S, C  C  Y 
Pseudorca crassidens (Owens, 1846)  False killer whale  T, S, C  O  Y 
Orcinus orca (Linnaeus, 1758)  Killer whale  S, C  R  U 
Globicephala melas (= melaena) (Trail, 1809)  Long‐finned pilot whale  S, C  U  U 
Globicephala macrorhynchus Gray, 1846  Short‐finned pilot whale  T, S  O  Y 
Phocoena phocoena (Linnaeus, 1758)  Harbour porpoise  S  A  ‐‐‐ 
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expanded  to  increase  observation  effort  of  some Azorean  fisheries  (e.g. 
demersal) and allow monitoring of other fisheries (e.g. the swordfish fish‐
ery); 
3 ) Bycatch monitoring of the European deep‐water  longline fleet that fish  in 
the outer 100 nm of the Azores archipelago needs to be implemented; 
4 ) Research on cetacean  stock  structure  should be  continued and expanded 
within the Azores archipelago; 





7 ) Ensure  compliance of  existing whale‐watching  regulations  in  the Azores 
archipelago  through  the  establishment  of  an  efficient  law‐enforcement 
scheme; 
8 ) Maintain  collaborative  research  programmes with  international  cetacean 
researchers. 
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9 ToR f. Review of the scope, objectives and technical issues of the 
initiative for a European Marine Mammal Tissue Bank 
9.1 Introduction 
Since 1990, marine mammals stranded on the Belgian coast and bycaught animals are 









Liege  (Belgium).  Samples  from  the  following  species  are  currently  available  at  the 




lin‐fixed  tissue,  formalin‐fixed paraffin  embedded  tissue,  frozen  tissues  (‐20°C) and 
ethanol‐fixed  tissues. For each sample  from a stranded or bycaught animal,  the  fol‐
lowing documentation is available: species, age, sex, date and place of the stranding 








taking  into  account  the  information on  living  animals,  i.e.  sightings data. A group 
management system and an authentication system have been developed to secure the 
web  application.  In  addition,  a  collaboration  agreement  form  has  been  established 
and should be accepted bilaterally before access is given to data or samples. The web 




The resulting  integrated  information system replaces several, more or  less  indepen‐
dent,  databases,  datasets  and  paper  archives.  It  also  allows  various  views  of  the 
stored  information;  including public access to marine mammal stranding and sight‐
ing  records, and a more detailed view  to  registered users  for scientific use on  indi‐
vidual  animals  with  their  associated  tissue  samples.  The  setup  permits  an  easy 
incorporation of observations or  tissue  samples at any  location. The  system, devel‐
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9.2 Scope 






tology,  virology,  bacteriology,  histology,  toxicology,  etc.  To  date,  the  results  from 




the  BMMB  discussed  before,  the  Mediterranean  Marine  Mammal  Tissue  Bank 





rine  mammals  stranded  along  the  Italian  coast  of  the  Mediterranean  Sea,  for 




from  the Mediterranean  Sea  and  neighboring  areas;  but  also  some  samples  from 









post‐mortem  investigations and available samples, an  initiative  for a European Ma‐
rine Mammal Tissue Bank (EMMTB) extending at least to whole the North‐east At‐
lantic,  can help  improve knowledge of  cetacean and  seal biology at  large. Samples 
can be used for investigations on anatomy, genetics, physiology, life history but also 
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The present  initiative  can be  considered  as  complementary  to other  existing  initia‐












lantic marine mammals,  including  formalin‐fixed  tissues,  formalin‐fixed 
paraffin embedded  tissues,  frozen  tissues  (‐20°C and –80°C) and ethanol‐
fixed tissues; 




• to  create  a  common  collaboration  agreement  form  between  the  EMMTB 
and scientific users of samples and data, with a possible embargo period 
on selected samples; 
• to provide  samples  for  research purposes only with  specific  access  rules 
(detailed  in  the agreement  form)  in order  to promote non‐profit scientific 
collaboration; 





9.4 Technical issues 
Establish a collaboration protocol between Belgium (T. Jauniaux, Dept of Veterinary 
pathology, Liege University), France  (V. Ridoux, Centre de Recherche sur  les mam‐
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the post‐mortem  investigation  (full necropsy and  tissue sampling) of ma‐
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10 ToR g. Update on development of database for seals, and report on 












(e.g.  Wadden  Sea  Trilateral  Seal  Expert  Group  http://www.waddensea‐
secretariat.org/QSR‐2009/20‐Marine‐Mammals‐(10‐03‐05).pdf; UK Special Committee 
on Seals http://www.smru.st‐and.ac.uk/pageset.aspx?psr=411 for annual reports). 
10.2 Area and species of relevance 
The area covered  is the North‐east Atlantic and the North Sea, where the European 
species of  the harbour  (common)  seal, Phoca vitulina  vitulina, and  the Atlantic grey 
seal, Halichoerus grypus, are found. Countries participating include: Norway, Sweden, 











are attempting  to  collate  the  relevant  information. Although France  supports  small 
populations of harbour and grey seals, both species are at the southern limit of their 
range so population information from this area is of particular interest. 








mally  found. Areas where  seals  are  surveyed  relatively  easily  are,  unsurprisingly, 
surveyed more frequently. 
 








the  results  of  surveys  in  the Wadden  Sea  (the Netherlands  to west Denmark),  re‐
ported  the maximum count  for either of  these periods as  the count  for  the year be‐
tween  1989  and  2002.  Elsewhere,  and  in  the  Wadden  Sea  since  2003,  surveys 
generally  report  the maximum  counts  for  each  season,  breeding  and moult,  sepa‐
rately.  Pups are counted during both the breeding season (June–July) and the moult 
(August)  surveys.  In  the Wadden Sea,  reported  adult  counts are  from August  sur‐
veys. 






ing  seasons  so  information  on  their  numbers  and  distribution  outwith  summer  is 
very limited. Breeding and moult surveys are undertaken annually in the UK, though 
breeding  season  surveys  are  limited  to  two  areas. The main population  estimating 
surveys are carried out in August (moult) and only limited numbers of pups are seen 
during  these  surveys;  they do not appear  to be  representative of  the numbers  that 
should be born.   Harbour  seals  in east England  (the Wash) are  surveyed annually; 
once in the breeding season and twice in the moult. In Scotland, annual surveys are 
conducted in the Moray Firth (breeding and moulting seasons) and in the Firth of Tay 
(moult only).   Elsewhere  in Scotland,  surveys  are generally  restricted  to  the moult 
and are repeated at approximately five‐yearly intervals unless in response to specific 
requests for local information.  In Northern Ireland, surveys (ground of boat counts) 
are  carried out monthly  throughout  the year  in a number of areas  (e.g. Strangford 
Lough). 
10.3.2 Grey seals 
Data are mostly estimates of the numbers of pups born (pup production) in different 
areas.   Information on grey seals  is straightforward (if expensive) to collect  in some 
areas and very difficult in others (e.g. SW England and Wales where most seals breed 







and 4.7  to provide  limits) others  (e.g. UK) use more sophisticated models but  these 
are limited by old and/or insufficient information on life‐history parameters. 
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detailed explanation of methods used during surveys  including any  limitations  im‐




10.4.2 Harbour seal moult surveys 
Contains  the  results  of  surveys  carried  out during  the  harbour  seal  annual moult.  
Numbers listed are the numbers of seals counted during the survey; they do not rep‐
resent total populations size. 
10.4.3 Harbour seal breeding surveys-pups 
As above, but reporting numbers of pups counted during surveys. Includes informa‐
tion  on  whether  the  data  represent  pup  counts  (i.e.  maximum  number  of  pups 
counted), or whether counts are converted into an estimate of pup production. 
10.4.4 Harbour seal breeding surveys-adults 
Numbers of  adults  counted on  surveys  carried out during  the breeding  season.  In 
some areas  (Wadden Sea, UK Moray Firth) breeding season surveys are carried out 
annually.    As  with  moult  surveys,  numbers  presented  are  the  number  of  seals 
counted; they do not represent an estimate of total population size. 
10.4.5 Grey seal metadata 
This worksheet contains information on: 
The  country,  contact  individual(s),  e‐mail  address(es),  Institute(s)  and  address(es), 
parameter(s) surveyed, year(s) of survey, frequency of survey, details of the methods 
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used, the area covered, comments, indication whether pup production estimates are 
converted to total population size. 




of  survey.   Data  from  the UK  represent estimates of  total pup production  for each 
area, either derived from direct ground counting or modelled from a series of counts 
through the breeding season. 
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11 Future work and recommendations 
11.1 Future work of the WGMME 






With  regard  to wind  farm developments,  establishment  of means  for  efficient dis‐
semination of results of common interest and means of making previous EIA reports 
and previously  collected baseline data available  for  subsequent  studies and assess‐
ments. 
Recommendation II 
Encourage  multinational  studies  and  encourage  management  decisions  regarding 
offshore wind  farms  to  be  based  on  appropriate  populations  and/or management 
units for the relevant marine mammal species, irrespective of national borders. 
Recommendation III 
As  the development of offshore wind  farms extends  further offshore and  into new 


















underwater noise  levels,  in particular on how  changes ultimately affect population 
parameters. 
 
















of underwater noise. This  includes  limiting  the radiated energy during pile driving 
and the development of alternative methods for installation. 
Recommendation XIV 








need  for more  robust  population  estimates  for  some marine mammal  populations 
with  low abundance and high pollutant  (esp. PCB) exposure  (e.g. killer whales and 
bottlenose dolphins). 
Recommendation XVI 
Adoption of an adaptive monitoring and  surveillance  framework  for marine mam‐
mals under which objectives, monitoring (including surveys, strandings and observer 
bycatch programmes) and outcomes are regularly reviewed and updated by a Steer‐
ing  Group  composed  of  representatives  from  all  relevant  bodies. While  adaptive 
monitoring has the advantage that the monitoring programme can respond to chang‐
ing requirements and constraints, the value of consistently collected long‐term data‐
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Recommendation XVII 
Adoption of a coordinated international approach to developing a single assessment 






mal  Tissue  Bank,  and  under  which  the  unit  of  monitoring  will  be  the  natural 





tuguese  governments  in monitoring  and  conserving  the  Iberian  harbour  porpoise 
population. 
Recommendation XX 





the  two  newly  designated  harbour  porpoise Management Units  in  the North  Sea, 








ICES  to encourage a move away  from  implicit and automated conservation  targets 
for marine mammals  and  towards  the  explicit definition  and  justification of  target 
population sizes and management objectives. 
Recommendation XXIV 

















As part of  the European Marine Mammal Tissue Bank; (a)  identify  laboratories and 
institutions involved in the post‐mortem investigation (full necropsy and tissue sam‐
pling) of marine mammals  in  the North‐east Atlantic,  (b) collate  information on  the 
availability and location of samples, (c) develop bilateral collaborations between labo‐
ratories and institutes to fulfil the objectives of a tissue bank, including the establish‐
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Annex 1: Legislation relating to monitoring and surveillance 
1. European Legislation 














the  light of the  information gathered, Member States shall take  further research or conserva‐
tion measures as required to ensure that incidental capture and killing does not have a signifi‐
cant negative impact on the species concerned.” 
For species,  the  favourable conservation status  (FCS) was defined as  ʹthe  sum of  the 
influences acting on the species that may affect the  long‐term distribution and abundance of 
its populationsʹ. A species status could be considered favourable if: 









CMS and ASCOBANS 




















bycatches  and  the  delivery  of  dead  specimens  to  the  extent  required  for  research under  the 
agreement.’ 








tegration  of  conservation  objectives, management measures and monitoring and assessment 
activities’ with the conservation element focused on protected areas. It is expected that 
these strategies will be developed in coordination with other MS within the same ma‐
rine  region  or  subregion.  For  the North  Atlantic  region  this  is  achieved  through 
OSPAR  (see below). The marine strategies must  include  ‘an assessment of  the current 
environmental  status  and  the  environmental  impact  of  human  activities  thereon’  and  the 
establishment  ‘of a series of environmental targets and associated  indicators’. OSPAR has 
stated  that  ‘the Quality Status Report 2010, a comprehensive evaluation of  the state of  the 
environment  of  the North‐East Atlantic, will  provide  an  excellent  basis  to  assist Member 
States with producing their  initial assessment  for national marine strategies required by the 





dividual  species assessments  for which  the  ʹthree criteria  for  the assessment of any 
species  are  species  distribution,  population  size  and  population  condition.ʹ  It  has 
been indicated that these monitoring requirements will not exceed those of the Habi‐
tats Directive. Annex  III of  the MSFD also  identifies pressures such as physical dis‐
turbance  through  underwater  noise,  contamination  by  hazardous  substances  and 
biological disturbance such as bycatch  that need  to be  included within  the national 
marine strategy. These are pertinent to all cetacean and pinniped species occurring in 
European waters. 
The Convention for the Protection of the Marine Environment of the North-East Atlan-
tic (OSPAR) 
The Convention for the Protection of the Marine Environment of the Northeast Atlan‐
tic replaced both  the Oslo and Paris Conventions, with  the  intention of providing a 




In 2004, OSPAR agreed a  list of  threatened and declining  species  that  included  the 
marine mammals: blue, bowhead  and northern  right whales  and  the harbour por‐
poise. For  each of  these  species,  a  case document was prepared  that outlines basic 
biology and ecology,  trends  in abundance and distribution,  the  IUCN status assess‐
 












This  additional  monitoring  includes  bycatch  reporting  on  all  vessels  in  fisheries 
known or  suspected  to have a porpoise bycatch; aerial  surveys of national areas at 
least every three years, preferably every year (or increased sighting surveys in areas 
of known or  suspected problems,  semi‐annually or quarterly  as well  as  the use of 
passive acoustic monitoring); collection of  tissue samples of bycaught and stranded 
animals  and  necropsies  (post‐mortem  examinations)  of  a  sample  of  these  animals; 
this  should  include  the  examination  of  all  organs  including  brain,  the  inner  ear, 
analysis of pollutants in tissues, and immune function tests. 
In addition to the list of threatened and/or declining species, OSPAR has also devel‐
oped a number of Ecological Quality Objectives  (EcoQOs)  for  the North Sea associ‐
ated with marine mammals. These include one for harbour porpoise bycatch and two 
for seal population estimates. Specifically for bycatch, it was agreed at the fifth North 
Sea Conference  in 2002  that an Ecological Quality Element  relating  to harbour por‐
poise bycatch  in  the North Sea would be given  the objective:  “annual  bycatch  levels 
should  be  reduced  to  levels  below  1.7%  of  the  best  population  estimate”.  OSPAR  2006 












tion of >10% as represented  in a  five‐year running mean.  In general, recruitment of 
grey seal pups in the North Sea has increased, but there have been dramatic declines 
in harbour seals numbers along the east coast of the UK (Lonergan et al., 2007). The 
EcoQO has  thus probably been met  for grey seals  for all subunits of  the North Sea 
population, while  the harbour  seal EcoQO has not  been met  in  some  areas. There 
have been disease outbreaks affecting seals in some other areas (Harkonen et al., 2008) 
but the cause of the observed declines in other areas are unknown (SCOS, 2008; 2009). 
Council Regulation 812/2004 
This  regulation  lays  down measures  concerning  incidental  catches  of  cetaceans  in 
fisheries and also amends regulation (EC) No. 88/98. 
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The pertinent measures include: 







assuming  continued monitoring  is needed, Northridge  and Thomas  (2003)  suggest 
the using the  ‘pilot study’  levels of 10% and 5% for the various fishery segments as 
the most appropriate approach to setting monitoring requirement levels. 
Note  that  the Common Fisheries Policy and Habitats Directive are  in some respects 
contradictory  and,  because  national  governments  have  transferred  competence  for 
legislating on  fishery  issues,  for all waters beyond  the  immediate coastal zone  (out‐
side 12 nautical miles), to the European Union, they now lack the legal competence to 
fully  implement  the Habitats Directive  in  instances where  fishing  is demonstrably 
adversely affecting the status of protected marine mammal species (Proelss, 2010). 
North Atlantic Marine Mammal Commission (NAMMCO) 
The NAMMCO Agreement was signed  in 1992 by Norway,  Iceland, Greenland and 
the Faroe Islands. It provides a mechanism for cooperation on conservation and man‐
agement  for all  species of cetacean and pinniped  in  the  region, providing scientific 
advice and conservation/management recommendations; including stock assessment, 
sustainable  harvest  levels,  bycatch  and marine mammal/fisheries  interactions.  The 
assessments cover stock structure, basic biology and ecology, distribution and abun‐
dance  trends, current management  including hunting  takes,  threats, status and out‐
look. 
2. North American legislation for monitoring in the ICES area 





the Act, which  prohibits, with  certain  exceptions,  the  deliberate  taking  of marine 
mammals  in US waters and by US citizens on the high seas, and the  importation of 
marine mammals and their products. The MMPA was amended substantially in 1994. 
Under  the  1994  amendments  of  the MMPA,  the National Marine  Fisheries  Service 
(NMFS) and  the United States Fish and Wildlife Service  (USFWS) were  required  to 
generate  stock  assessment  reports  (SAR)  for  all marine mammal  stocks  in waters 
within the US Exclusive Economic Zone (EEZ). Each SAR contains: (1) a description 
of  the  stock,  including  its geographic  range;  (2) a minimum population  estimate, a 






vessels actively participating  in the fishery and the  level of  incidental mortality and 
 





it.  The MMPA  also  requires  that  SARs  be  updated  annually  for  stocks which  are 
specified as strategic stocks, or for which significant new information is available, and 
once every three years for non‐strategic stocks. 






SARA  designates  the Committee  on  the  Status  of  Endangered Wildlife  in Canada 
(COSEWIC) to identify threatened species and assess their conservation status. With 
respect to the ICES area, the only pinniped covered is the North‐west Atlantic popu‐












tats Directive on  the Common Fisheries Policy.  Invited  talk, European Cetacean Society 
conference, Stralsund, Germany, March 2010. 
SCOS. 2008. Scientific Advice on Matters Related to the Management of Seal Populations: 2008. 
Sea  Mammal  Research  Unit.  98pp.  http://www.smru.st‐
andrews.ac.uk/pageset.aspx?psr=411. 
SCOS. 2009. Scientific Advice on Matters Related to the Management of Seal Populations: 2009. 
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1 Monitoring of abundance, distribution, movements, behaviour. 
2 Where relevant. 
3 From carcasses of stranded or bycaught animals or from biopsies. 
4 For example, tagging and photo-ID studies, monitoring related to ship strikes, disturbance, naval exercises, seismic surveys, wind farms, etc. 
 


































































































































































Finland           
 

























































































































































Norway  Irregular, V  Every year, G  Catches yearly, G  Irregular, P   






















































































Sweden  Continuous reporting G  Irregular P.  Irregular P.  Pathology  G, P   
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Annex 3: Current monitoring schemes for seals 
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Finland           
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Spain           
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COUNTRY STRANDINGS SIGHTINGS BYCATCH/PREDATOR CONTROL DIET OTHER 
Sweden  Approx 100 seals per year 
examined. G 
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Annex 4: List of participants 
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Annex 5: Agenda 
Horta, The Azores, 12–15 April 2010 
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b ) The effectiveness of marine  spatial planning management practices,  such 
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Annex 7: Recommendations 
RECOMMENDATION 
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• Participants: Nicole LeBoeuf  (USA, Chair), Henrik Skov  (Denmark), Paul 
Thompson (UK), Mette Bertelsen and Michala Ovens (ICES Secretariat) 
• Working Group: WGMME 
Protected  Species  and Mammals Review Group  (RGPROT/MAM) dealing with EC 
request on ‘Status of small cetaceans in European waters’. 
Review of 









The Review  seems extensive and  thorough, doing an excellent  job highlighting  the 
paucity  of  information  up‐to‐date  available  on  the  distribution  and  abundance  of 
comment on striped dolphins within European waters. Still, the Reviewers noted two 
areas of concern regarding the scope of the review which may have limited the work 
of  the WGMME, as well as  the potential  capacity of  that work  to  contribute  to  the 
overall  objective  of  EC  Regulation  812/2004  to  provide  protections  for  cetaceans 
within European waters. 
First,  the  reviewers noted  that  the WGMME  chose  to  interpret  the European Com‐
mission  request  to  imply  that  the Commission  request was  seeking  information on 
whether measures taken by the EC Regulation 812/2004 have had a noticeable effect 
and whether  there  are  any  areas  in  particular where  further  consideration  of  the 
measures is required. While the Reviewers believe that this is a reasonable interpreta‐
tion of the Commission’s request, without further guidance that this was the intent of 
the Commission,  the Reviewers wonder  if  this  interpretation may have  limited  the 







search  and  conservation measures  as  required  to  ensure  that  incidental  capture or 
killing does not have a significant impact on the species concerned.” The lack of up‐
to‐date assessments noted by the WGMME makes this an even more important con‐
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the  letter  of  the  EC’s  request with  regard  to  providing  “any  new  information  on 
population  sizes, population/stock  structure  and management  frameworks  for ma‐
rine mammals”,  an  opportunity  for  facilitating more  comprehensive  and  strategic 
basis for implementation of Regulation 812/2004 may have been missed. 





cies  bycaught  and  found  stranded with  evidence  of  bycatch within  these  regions. 
While  the Reviewers recognize  the utility of  this approach, Regulation 812/2004 ap‐
plies to all cetaceans within European waters. By not reviewing other species and/or 
noting a lack of available information on these species, the WGMME may have disre‐
garded some new  information on bycatches of rarer species  in  the  two regions and 
may have sent a message  to  the Commission  that a broader assessment of cetacean 
species and cetacean bycatch in European waters is not needed. 
For example, in the Mediterranean Sea the driftnet fishery based in Morocco, which is 
suspected  to be responsible  for  the  largest number of bycatches of dolphins, entails 


















tion of Regulation 812/2004  found within  the Report of  the SGBYC. These  two con‐
siderations together emphasize the  importance of communicating the need not only 
for  better  assessment  of  all  cetaceans  in  European waters,  but  also  for  improved 
monitoring of the impacts of fisheries on their populations. 
